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SOMMAIRE 
Quatre grandes problematiques sont rencontrees dans les lacs et rivieres du Quebec : 
l'eutrophisation, les fleurs d'eau (cyanobacteries), l'ensablement et l'erosion, et la perte des 
usages. Face a ces problematiques, le recours a des outils de diagnostic et de suivi de la 
qualite de l'eau bases sur la mesure de parametres physico-chimiques, est repandu. Plusieurs 
techniques permettent la mesure des differentes formes du carbone, de l'azote et du 
phosphore. Celles-ci ont cependant des limites. Elles sont souvent longues, couteuse et 
peuvent parfois manquer de pertinence. 
Differentes applications de la spectrophotometrie UV au diagnostic et au suivi de la qualite 
des eaux naturelles du Quebec sont presentees. Trois modeles de deconvolution ont ete crees. 
Le premier modele permet l'estimation de la concentration en nitrates et en COT d'une eau. 
Le second permet l'attribution d'une valeur d'indice d'influence anthropique et la 
proposition d'une typologie des tributaires basee sur cet indice. Enfin, le troisieme modele 
permet le calcul rapide du TSI (indice d'etat trophique) relatif a la chlorophylle-a et du TSI 
global (prenant en compte egalement la transparence et le phosphore total). Les spectres UV 
ont egalement ete exploiters de facon qualitative afin de caracteriser revolution spatio-
temporelle de la qualite de l'eau. 
Cette recherche a permis de confirmer la pertinence de la spectrophotometrie UV pour 
l'estimation du COT et des nitrates (a faibles concentrations) dans des matrices aqueuses 
riches en substances humiques. Elle s'est egalement averee interessante dans le calcul des 
TSI et la caracterisation de leur evolution. Cependant, le calcul de l'indice d'influence 
anthropique devra etre ameliore afin d'en augmenter la pertinence. 
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INTRODUCTION 
Ces dernieres annees ont vu Pemergence de plusieurs problematiques relatives a l'eau. Alors 
qu'historiquement les problemes se resumaient strictement a l'acces physique a l'eau, on 
realise maintenant que la qualite de l'eau doit egalement etre considered dans notre definition 
du dit « acces a l'eau » (Declaration ministerielle WWF, 2006; WWAP, 2003). L'eau, bien 
que presente en abondance dans certaines regions, est de plus en plus limitee dans ses usages 
ou carrement inutilisable. 
Le concept de qualite de l'eau, bien que largement repandu, demeure neanmoins un terme 
flou pour deux raisons : 
- Premierement, il depend directement des determinants utilises pour le definir. Ces 
determinants, associes aux caracteristiques chimiques, physiques, biologiques ou 
organoleptiques de l'eau, varient en fonction de l'utilisation particuliere ou du role 
ecologique de celle-ci. Done, le concept de qualite de l'eau s'applique autant a l'eau 
en tant qu'ecosysteme qu'a l'eau en tant que ressource avec ses nombreux usages. 
C'est pourquoi plusieurs auteurs preferent faire reference a plusieurs qualites de l'eau 
ou a une qualite generate de l'eau determinee a partir d'une grille devaluation de tous 
les usages (Simboura et al. 2005 ; Robards et al. 1994). 
- Deuxiemement, le concept de qualite de l'eau ne peut jamais etre aborde dans 
l'absolu, dans la mesure ou il doit toujours se referer a des criteres d'usage ou 
d'integrite ecologique. II est done important de choisir les determinants appropries et 
de fixer des criteres d'usage et d'integrite adequats afin d'evaluer la qualite de l'eau 
correctement. 
Certains determinants sont cependant plus difficiles a analyser que d'autres. Les methodes 
utilisees pour les mesurer sont alors plus couteuses en temps et en argent. Ce probleme peut 
devenir un serieux frein a la mise en place de la gestion integree par bassin versant et au 
renforcement des exigences en matiere de surveillance de la qualite des eaux. Pour les eaux 
naturelles, les criteres de qualite sont generalement lies aux caracteristiques physico-
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chimiques de l'eau. Or, la plupart des methodes developpees pour mesurer ces 
caracteristiques sont realisees en laboratoires loin des sites de prelevements et avec des outils 
onereux. Face a ce constat, on voit Pemergence de deux initiatives comme piste de solution : 
- Premierement, on cherche de nouveaux determinants associes a de nouveaux criteres 
d'usage ou d'integrite qui soient plus aises a mesurer (SWIFT-WFD, 2007) tout en 
etant aussi, sinon plus, pertinents que les anciens. 
Dans un deuxieme temps, les methodes de mesures des determinants traditionnels 
sont revues afin de rendre leur realisation plus facile ou bien de nouvelles methodes 
sont tout simplement developpees. 
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CHAPITRE 1 
MISE EN CONTEXTE ET OBJECTIFS 
1.1 Problematique de la qualite des eaux de surface 
Les problematiques relatives a la qualite de l'eau ne sont pas nouvelles. Au Quebec, dans les 
annees 70, une diminution de la qualite de l'eau des lacs et rivieres est deja constatee, ce qui 
entraine l'adoption du PAEQ en 1978. Par la suite, d'autres programmes sont instaures. En 
1990, le Ministere de PEnvironnement publie pour la premiere fois sa liste des criteres de 
qualite des eaux (MENVIQ, 1990a) qui seront revisites et mis a jour en 1992. Ces actions ont 
eu des effets benefiques. Les concentrations de phosphore, de DBO5 (demande biologique en 
oxygene sur 5 jours) et de MES (matieres en suspension) n'ont cesse de diminuer depuis ce 
temps dans les rejets municipaux quebecois (MDDEP, 2006). Cependant, d'autres pressions 
se sont accentuees. L'agriculture intensive, la desuetude des systemes d'egouts et 
P augmentation des habitations pres des cours d'eau sont quelques exemples des menaces aux 
milieux hydriques. Ainsi, bien que des progres aient ete realises au cours des dernieres 
decennies, des problemes persistent ou resurgissent. 
1.1.1 L'eutrophisation 
L'eutrophisation se definit comme le processus d'accumulation de matieres organiques dans 
les eaux, du a la proliferation et a la decomposition des vegetaux non consommes, ce qui 
diminue la teneur en oxygene des eaux profondes. Ce processus naturel est accelere par 
l'apport de matieres nutritives lies aux activites humaines (Office de la langue francaise, 
1987). Ces matieres nutritives sont principalement le phosphore et les nitrates. Cependant, le 
phosphore est generalement Pelement qui vient a manquer le plus rapidement dans la 
synthese de nouveaux tissus et est done considere comme « element limitant ». En fait, un 
apport de 1 g de phosphore produira 500 g de matiere fraiche vegetale. II est done evident 
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qu'une augmentation de la concentration en phosphore (et dans certains cas, en nitrates) dans 
l'eau aura un impact important sur la production primaire en augmentant radicalement cette 
derniere. Au final, ce sont tous les cycles biogeochimiques du carbone, de 1' azote et du 
phosphore qui sont perturbes par une eutrophisation acceleree (Ramade, 1998). 
Generalement, ces apports proviennent de sources diffuses liees a la fertilisation des sols 
agricoles, ainsi que des points de rejets d'eaux usees urbaines et industrielles. Dans une 
moindre mesure, des fuites du reseau d'egouts ou des fosses sceptiques situees pres d'un plan 
d'eau peuvent exacerber une situation deja problematique. Bien que le terme eutrophisation 
fait reference generalement aux lacs, certaines rivieres de milieux fortement agricoles 
subissent un sort semblable (COGEBY, 2000). II s'agit generalement de rivieres a faible 
debit qui n'arrivent pas a eliminer les apports en nutriments suffisamment rapidement. 
L'eutrophisation entraine plusieurs consequences sur la qualite physico-chimique, biologique 
et organoleptique de l'eau. Entre autres inconvenients, on peut citer: la proliferation des 
macrophytes et des algues, la diminution de la transparence de l'eau, les problemes d'odeur 
et de gout, la diminution de la concentration d'oxygene dissous, la perte de biodiversite, la 
diminution de la valeur esthetique d'un plan d'eau (Gangbazo et al. 2005, Rousseau et al., 
2004) et le comblement accelere de ce meme plan d'eau. L'etat d'eutrophisation d'un lac 
n'est pas absolu, mais plutot reversible, dans la mesure ou 1'eutrophisation a ete acceleree par 
des facteurs anthropiques et que ceux-ci disparaissent. 
1.1.2 Les fleurs d'eau 
Une repercussion importante des apports anthropiques de nutriments, comme releve 
precedemment, est 1'apparition de fleurs d'eau. Les fleurs d'eau sont le resultat de la 
proliferation d'une ou de plusieurs especes algales microscopiques (une nappe de lentilles 
d'eau, Lemna minor, ne constitue pas une fleur d'eau) en absence de predateurs appartenant 
aux niveaux trophiques superieurs ou de competitions exercees par des especes concurrentes. 
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Plusieurs especes d'algue peuvent proliferer jusqu'a former une fleur d'eau (Lurling et 
Roessink, 2006). Cependant, la problematique des fleurs d'eau est surtout liee a la 
proliferation de cyanobacteries autrement appelees algues bleues-vertes ou cyanophytes. Les 
cyanobacteries sont des organismes primitifs unicellulaires, filamenteux ou en colonies, se 
situant entre les procaryotes et les plus simples eucaryotes photosynthetiques sur Pechelle 
evolutive (Rodriguez-Lopez et al. 1974, Walker et Greer, 1992; Pitois, 2000), capables de 
photosynthese. Les cyanobacteries se retrouvent pratiquement dans tous les types 
d'environnements et peuvent resister a des conditions extremes de temperature, de salinite, 
d'acidite et d'humidite (Meeks et Castenholz, 1971; Londry et Grasby, 2005). En milieu 
lacustre, c'est avant tout leur capacite a fixer Pazote gazeux qui semble etre l'avantage 
competitif le plus important leur permettant de dominer les autres especes de phytoplancton 
lors d'episodes de fleurs d'eau de cyanobacteries. 
La proliferation de cyanobacteries entraine plusieurs consequences negatives relatives aux 
usages d'un plan d'eau. En plus de produire des composes qui alterent le gout et l'odeur de 
l'eau, elles synthetisent, selon l'espece, une variete d'hepatotoxines, de neurotoxines et 
d'irritants cutanes (Michaud, 2004; Yuan et al., 2006; Teixeira et Rosa, 2007). Ce sont 
generalement les microcystines, une famille d'hepatotoxines, qui sont le plus souvent source 
d'inquietudes (Yuan et al., 2006; Sante Canada, 2004). Bien que ces toxines soient contenues 
a l'interieur du protoplasme de l'algue, elles peuvent etre liberees lors de la cytolyse, a la 
mort de la cellule (Sante Canada, 2004). Par mesure de securite, plusieurs lacs, au Quebec 
comme ailleurs, doivent etre interdits aux activites de contact avec l'eau lors d'episode de 
proliferation de cyanobacteries. Cette situation est particulierement critique lorsque le plan 
d'eau est la source d'eau potable pour une municipality. Des methodes de traitement adaptees 
doivent etre mises en place afin de s'assurer que les toxines ne soient pas presentes dans 
l'eau potable. Enfin, il est difficile d'evaluer la persistance des toxines dans l'eau etant donne 
que leur degradation est dependante de plusieurs parametres dont la luminosite, l'acidite, la 
temperature, etc. Evidemment, les couts directs et indirects relatifs a de telles situations 
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peuvent s'elever a plusieurs millions de dollars et ne sont done pas negligeables (Walker et 
Greer, 1992). 
Les facteurs provoquant l'emergence d'une fleur d'eau dans les milieux temperes sont encore 
mal compris (Michaud, 2004). Cependant, ceux-ci sont generalement associes a 
l'eutrophisation acceleree d'un lac et done, a un apport important en nutriments (Lurling et 
Roessink, 2006), particulierement en phosphore. Les facteurs climatiques, l'ensoleillement, 
le pH ainsi que les courants dans le plan d'eau semblent egalement jouer un role (Duy et al., 
2000). Un dereglement du rapport nitrate-phosphore semble etre un bon indice d'apparition 
d'une fleur d'eau de cyanobacteries. Lorsque le rapport N/P est inferieur a 10, le phosphore 
perd son role limitant au profit des nitrates (Michaud, 2004). Dans ce contexte, les 
cyanobacteries pouvant fixer l'azote atmospherique ont un avantage competitif certain sur les 
autres especes composant le phytoplancton. 
1.1.3 L'ensablement et 1'erosion 
Dans les eaux naturelles, des particules solides sont toujours presentes en grand nombre. 
Elles se composent de matiere biologique (algues, bacteries, debris de decomposition) et de 
matiere inorganique (mineraux argileux, oxydes et hydroxydes metalliques, carbonates) 
(Sigg et al., 1992; Renoldi et al. 1997; Dekov et al., 1997). Ces particules peuvent presenter 
des tailles tres variables allant de 1 nm jusqu'a plusieurs mm. L'ensemble de la matiere non 
dissoute en suspension dans l'eau est appele « matieres en suspension » (MES). II est 
cependant possible de discriminer deux sous-groupes : les colloi'des et la matiere particulate 
ou particules en suspension. II n'existe pas de consensus sur le spectre de tailles formant les 
colloi'des. Selon les auteurs, il se situe de lnm a 1 um (Hens et Merckx, 2002; Worrall et al., 
1999; Stum et Morgan, 1996; Sigg et al., 1992). Les particules plus grosses sont alors 
considerees comme des particules en suspension. Enfin, ces etats sont changeants 
dependamment de plusieurs facteurs (pH, temperature, turbulence, activite biologique, etc.) 
(Lu et Allen, 2006). L'agglomeration des colloi'des augmentera la concentration des 
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particules en suspension alors, qu'inversement, une desagregation de ces dernieres peut 
resulter en une augmentation des colloi'des. 
Le transport de solides affecte la qualite de l'eau de facon chimique, physique et biologique. 
Premierement, il a ete demontre que la mobilite de plusieurs contaminants (phosphore, 
pesticides, metaux lourds) est dependante ou du moins, grandement facilitee par les matieres 
en suspension des eaux de ruissellement et plus particulierement, par les colloi'des (Stum et 
Morgan, 1996; Worrall et al., 1999; Hens et Merckx, 2002; Le Bissonnais et Morel, 1996; 
Sigg et al., 2000; Renoldi et al., 1997; Li et al., 2006). Le phosphore participe a 
l'eutrophisation ainsi qu'a la proliferation des cyanobacteries alors que les pesticides et les 
metaux lourds ont des effets toxiques, mutagenes, oncogeniques ou hormonaux pour ne 
nommer que ceux-ci. De plus, les MES augmentent le temps de residence de ces 
contaminants lorsqu'elles sedimentent au fond d'un lac. La matiere organique composant les 
MES augmente egalement la demande biologique en oxygene (DBO). 
Physiquement, les matieres en suspension affectent grandement l'ecologie des milieux 
hydriques naturels. Elles sont directement liees a la turbidite de l'eau et done a la production 
primaire des macrophytes, du periphyton et du phytoplancton. Les MES ont un effet negatif 
sur la biodiversite des macroinvertebres et sur leur nombre absolu (Thorpe et Lloyd, 1999). 
Chez les communautes ichtyologiques, on remarque une augmentation des deformations, des 
mutilations aux branchies et une baisse generate des populations due notamment au 
recouvrement des frayeres lors de la sedimentation des particules en suspension (Schleiger, 
2000). 
La concentration de matieres en suspension dans les eaux naturelles est intimement liee au 
sol, a la morphologie du terrain mais surtout, a l'occupation des sols et aux pratiques 
d'exploitation faites dans le bassin versant (Le Bissonnais et Morel, 1996). En effet, les 
matieres en suspension proviennent majoritairement de 1'erosion hydrique qui est une 
consequence directe du ruissellement de surface. D'autres sources, notamment les rejets 
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municipaux et industriels ou tout simplement la remise en suspension des sediments (ex. par 
les bateaux motorises), sont egalement generatrices de MES. 
1.1.4 La perte des usages 
La perte des usages refere aux activites ne pouvant plus se realiser sur et/ou dans un plan ou 
un cours d'eau (baignade, peche, canot, ...). Bien que les problematiques presentees dans les 
sections anterieures peuvent conduire a une perte des usages (particulierement, la 
proliferation de cyanobacteries), la contamination bacteriologique reste une cause majeure 
(Marsalek et Rochfort, 2004). En effet, plus la concentration en pathogenes augmente, plus 
les risques sanitaires, notamment les gastroenterites et les diarrhees, augmentent egalement 
provoquant l'interdiction de baignade ou d'activites de contacts secondaires. Cette 
contamination est due a une variete de microorganismes dont certains pathogenes connus tels 
que Enterococcus sp., Salmonella sp., Yersinia sp., et Campylobacter sp., Escherichia coli 
(Fries et al., 2006) ou le virus de Norwalk (Groupe scientifique sur l'eau, 2003). 
Generalement, les coliformes fecaux sont utilises comme indicateurs de la qualite 
bacteriologique des eaux naturelles. Premierement, leur survie dans l'environnement est 
generalement equivalente a celle des autres pathogenes et leur densite, proportionnelle au 
degre de pollution fecale. De plus, puisque E. Coli represente 80 a 90 % des coliformes 
fecaux, certains preferent utiliser seulement cette bacterie comme indicateur (Groupe 
scientifique sur l'eau, 2003; Marsalek et Rochfort, 2004). Enfin, l'Organisation mondiale de 
la Sante (OMS, 1998) estime que 1'expression«coliformes fecaux » peut etre source 
d'erreurs etant donne que plusieurs especes de coliformes fecaux peuvent egalement se 
retrouver dans les effluents enrichis en matiere organique tels que ceux de l'industrie des 
pates et papiers ou de l'agroalimentaire. Elle preconise plutot l'utilisation de l'expression 
« coliformes thermoresistants ». 
Une etude (Painchaud, 1997) a releve que plus de la moitie des 386 stations de controle sur 
les rivieres du Quebec ont des concentrations en coliformes fecaux superieures au critere 
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gouvernemental pour la baignade (200 UFC/lOOmL, MDDEP 2002) et 66 ont des medianes 
depassant 1000 UFC/lOOmL, la concentration maximale pour les activites de contacts 
secondaires. 
Les sources de contamination bacteriologique peuvent etre ponctuelles ou diffuses. Les 
sources ponctuelles peuvent etre les points de debordements d'un systeme d'egouts ou les 
effluents industriels. Ces sources sont faciles a eliminer. Les sources diffuses sont beaucoup 
plus nombreuses et comprennent, sans s'y limiter, les fuites de fosses sceptiques, le mauvais 
epandage ou entreposage des lisiers et des fumiers, la presence d'animaux dans les cours 
d'eau ainsi que les feces d'animaux sauvages comme les goelands (Fries, 2006; Painchaud, 
1997). La contamination est exacerbee en periode de pluie. Le lessivage des terres entraine 
les lisiers, fumiers et feces vers les cours d'eau. En milieu urbain, les egouts mixtes voient 
leur volume d'eau augmenter provoquant parfois des deversements d'eau non traitee dans les 
cours d'eau ou le lessivage des sediments riches en bacteries qui s'accumulent au fond des 
canalisations. Cette situation est egalement possible dans le cas de systemes d'egouts separes 
mais en desuetude, ou se produisent des infiltrations d'eau (Marsalek et Rochfort, 2004). La 
diminution de la concentration en bacteries d'une eau est dependante de la nature des 
bacteries et de leur etat physiologique (Beaudreau et al., 2001), mais aussi de certains 
facteurs environnementaux comme la rarete des nutriments, la temperature, le stress 
osmotique et la lumiere visible (Barcina et al., 1997). Generalement, une temperature froide, 
la presence de peu de nutriments, un stress osmotique important et une grande luminosite 
sont les conditions ideales a un abaissement rapide des concentrations bacteriennes. 
1.2 Outils de diagnostic 
Les solutions actuelles pour prevenir les problematiques presentees precedemment sont 
limitees. Ces solutions incluent la mise en place de reseaux de surveillance, de controles 
automatiques aux points de rejets et, parfois, de stations automatiques. Dans tous les cas, la 
caracterisation de l'eau se fait essentiellement par la mesure de parametres precis a l'aide de 
methodes d'analyse etablies. 
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Le developpement des methodes d'analyses de l'eau remonte a plus de 100 ans meme si la 
plupart ont ete perfectionnees durant les 50 dernieres annees. En effet, chaque amelioration 
des technologies d'analyses entraine simultanement le desire de poursuivre la caracterisation 
d'un echantillon en investiguant plus de composants ou en abaissant la limite de detection 
des composants deja analyses (Robards et al. 1994). C'est ce qui explique la panoplie de 
methodes et de technologies existantes. Generalement les methodes d'analyses sont 
regroupees selon qu'elles sont dites specifiques ou globales : 
- Les methodes d'analyses specifiques sont de loin celles qui ont ete privilegiees au 
niveau du developpement de nouvelles methodes et du choix des methodes pour le 
suivi de la qualite de l'eau. Elles referent a un element particulier present dans l'eau, 
notamment le carbone, l'azote et le phosphore. Comme ces elements peuvent etre 
presents sous plusieurs formes dans les milieux aqueux, il est souvent necessaire de 
recourir a differentes analyses. 
- Les methodes d'analyses globales referent plutot a une propriete d'une eau qui peut 
servir a la caracteriser dans son ensemble. Par exemple, la conductivite permet 
d'estimer le niveau de contamination inorganique generate d'une eau (Painchaud, 
1997). 
1.2.1 Mesure du carbone 
Le carbone se retrouve sous plusieurs formes dans les eaux naturelles. Le tableau 1 resume 
les principaux acronymes utilises pour definir les differentes formes du carbone en milieux 
aqueux. 
Le carbone total (CT) se divise entre le carbone inorganique (CI) ou carbone inorganique 
total (CIT) et le carbone organique (CO) ou carbone organique total (COT) (Bisuti et al., 
2004). Le CIT est principalement forme de carbonates, d'hydrogenocarbonates et de dioxide 
10 
de carbone (CO2) dissous. Le COT regroupe, quant a lui, plusieurs centaines de composes 
plus ou moins complexes ce qui en rend la caracterisation plus difficile. Dans la plupart des 
eaux, les concentrations en carbone inorganique depassent largement celles du carbone 
organique total. Dans les eaux naturelles, la concentration en carbone inorganique peut 
representer jusqu'a 10 fois la concentration du carbone organique (Pouet et al., 2007). En 
plus d'etre une source potentielle de nutriments, il est le principal tampon de l'eau (Robards 
et al., 1994) notamment sous la forme d'hydrogenocarbonates. Le carbone organique dissous 
(COD) et particulate (COP) forment ensemble le carbone organique total (COT). Le COT 
est principalement utilise comme indicateur de la contamination organique d'une eau (Visco 
et al., 2005). Le tableau 2 resume les principales methodes de detection des differentes 
fractions du carbone dans les eaux naturelles. 
















Carbone inorganique total 
Carbone inorganique dissous 
Carbone inorganique particulaire 
Carbone organique total 
Carbone organique dissous 
Carbone organique particulaire 
Carbone organique volatil 
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Tableau 2: Synthese des methodes d'analyse des principals fractions du carbone dans 
les eaux naturelles (adapte de Robards et al. 1994) 
Fractions 
CT 






Methodes de detection 
Ionisation a la flamme et 
detection du methane 









Photometrie a 254 nm 
Photometrie a 360 nm 
Photometrie a 330 nm 
Analyse de COT 




Detection de conductivity 
thermale 
Spectrometrie infrarouge 
Spectrometrie de masse 
References 
Thurman, 1985 
Crowther et Moody 1980 
dans Robards et al., 1994 
Kubalaetal., 1989 
Emteryd et al., 1991 
Pempkoviak, 1981 
Goulden et Brooksbank, 1975 
Leenheer, 1981 
Schneider et al., 1984 





Servais et al., 1987 
Glooretal., 1981 
Khan et al., 2003 
McDowell et al., 1987 
Roehlet Hoffman, 1985 





1.2.2 Mesure de 1'azote 
L'azote est un compose essentiel a la croissance des macrophytes et du phytoplancton mais il 
est rarement limitant en eau douce (Howarth et Cole, 1985) bien qu'il n'existe pratiquement 
aucune source minerale (Faust et Aly, 1981). Dans les eaux naturelles, l'azote peut se 
retrouver principalement sous une forme oxydee en nitrites (NCV) et en nitrates (NO3"), sous 
une forme reduite, rammonium (NFLf1-) OU dans la matiere organique. Dans une moindre 
mesure, on le retrouve egalement sous forme d'uree [CO(NH2)2] et d'azote gazeux (N2) 
(Tchobanoglous et Schroeder 1987). Le tableau 3 resume les principaux acronymes lies aux 
formes de l'azote dans les eaux naturelles (Painchaud 1997). 









Azote total particulaire 
Azote total dissous 
Azote inorganique dissous 
Azote organique dissous 
Les formes inorganiques de l'azote ont ete historiquement les plus etudiees comme en fait 
etat la synthese des methodes de quantification de l'azote dans le tableau 4. Ceci est du au 
fait que le NID a toujours ete percu comme un element cle dans la productivite primaire, que 
le NOD est plus difficile a mesurer (il est generalement oxyde en nitrates avant d'etre 
quantifie), et a la presomption que celui-ci ne jouerait aucun role biologique (Badr et al. 
2003). Cependant, le NOD provenant de la matiere organique (M.O.) peut representer 
jusqu'a 70 % du NT transporte par les rivieres (Stepanauskas et al. 1999). De plus, il a ete 
demontre que ce NOD pouvait devenir biodisponible. Stepanauskas et al. (2000) ainsi que 
Frankovich et Jones (1998) indiquent que la biodisponibilite potentielle du NOD dans les 
cours d'eau de milieux temperes se situe entre 19% et 55% selon les conditions 
environnementales. 
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Tableau 4: Synthese des methodes d'analyse des principales fractions de l'azote dans les 




















Frankovich et Jones, 1998 
Badr et al, 2003 
Ebdonetal, 1991 
Motomizu et al., 1987 
Noufietal, 1990 
Linker et Shaviv, 2006 
Vogel et al., 2004 
Roigetal., 1999 
Roig et Thomas, 2003 
Thomas etal., 1990 
Clinch etal., 1987 
Van den Berg et Li, 1988 
Markusova et Fedurco, 1991 
Jiang etal., 1990 
Rathore et Tiwari, 1991 
Roigetal., 1999 
Roig et Thomas, 2003 
Perez-Luis et al., 1992 
1.2.3 Mesure du phosphore 
Le phosphore joue un role essentiel chez tous les organismes vivants en entrant dans la 
composition de l'ATP, de l'ADN, de l'ARN, des membranes cellulaires, etc., et en etant un 
regulateur majeur du pH (Rodier, 1996; Estela et Cerda, 2005). II ne represente cependant 
que 1% de la masse totale de la biosphere. Dans les systemes hydriques d'eau douce, il est 
generalement Pelement limitant et conditionne la productivite (Rodier, 1996; Faust et Aly, 
1981; Tchobanoglous et Schroeder, 1987; Robards et al., 1994; Estela et Cerda, 2005). 
L'analyse du phosphore dans l'eau est particulierement complexe etant donne que celui-ci 
peut se retrouver sous plusieurs formes organiques ou inorganiques (McKelvie, I.D. et al., 
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1995) et qu'il n'est present qu'a des concentrations traces (de 1 u.g/L a 100 |ig/L). La 
nomenclature associee au phosphore est complexe et liee soit a son impact biologique, soit a 
la methode operationnelle pour le mesurer. Le tableau 5 definit les differents acronymes 
relatifs au phosphore. Les figures 1 et 2 presentent respectivement la nomenclature relative a 
l'activite biologique et la nomenclature operationnelle du phosphore dans l'eau. 


















Phosphore hydrolysable a l'acide dissous 
Phosphore reactif total 
Phosphore hydrolysable a l'acide total 
Phosphore total 
Phosphore organique total 
Phosphore reactif dissous 
Phosphore reactif filtrable 
Phosphore reactif soluble 
Phosphore hydrolysable a l'acide dissous 
Phosphore dissous total 
Phosphore organique dissous 
Phosphore particulaire total 
Phosphore reactif particulaire 
Phosphore hydrolysable a l'acide particulaire 
















Ajout de Mo Hydrolyse acide et Digestion et ajout de 
| ajout de Mo Mo 
PRT 
PRT + PHAT PT 
POT=PT-(PRT+PHAT) 
Filtrat 
Avec filtration (0,2 
ou 0,45 pm) 
Matiere particulate 
Ajout de Mo Hydrolyse acide et Digestion et ajout de PPT = PT-PDT 
ajout de Mo Mo 
PRP = PRT-PRD 
PDT 
PRD ou PRF PRD + PHAD 
ouPRS 
PHAP = PHAT-PHAD 
POP = POT-POD 
POD = PDT-(PRD+PHAD) 
Figure 2 Classification operationnelle des fractions aquatiques du phosphore 
(Robards et al., 1994; Worsfold, 2005) 
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La nomenclature operationnelle est la plus utilisee. Cependant, malgre la grande diversite des 
fractions operationnelles du phosphore, nombre d'etudes s'interessent seulement aux 
fractions PT et PRT qui sont generalement celles retenues par les criteres de qualite de l'eau 
(MDDEP, 2002; Faust et Aly, 1981, Robards et al, 1994). Certains auteurs remettent en 
question les termes « dissous » ou « solubles » associes a certaines fractions, car ces termes 
ignorent la realite des colloi'des qui peuvent influencer les resultats (Hens et Merckx, 2002). 
D'autres preferent simplement parler de phosphore assimilable par opposition au phosphore 
non assimilable. Le phosphore assimilable est compose a 95% d'orthophosphates. Le reste 
est forme de composes phosphates solubles directement assimilables par les plantes. Le 
phosphore potentiellement assimilable refere, quant a lui, au phosphore adsorbe ou sous une 
forme qui pourrait facilement etre digeree de sorte que ce phosphore peut devenir 
assimilable. 
II existe une vaste gamme de methodes de quantification du phosphore. Neanmoins, toutes 
ces methodes ne mesurent que les phosphates. Ce sont les manipulations prealables a cette 
mesure qui determine la fraction qui est quantifiee comme le montre la figure 2 (filtration, 
digestion, hydrolyse). Plusieurs font appel a la complexation du phosphore avec le molybdate 
pour former le complexe phospho-molybdate (PM) qui, une fois reduit, donne une couleur 
bleue mesurable par spectrophotometrie. Le tableau 6 resume les principales methodes de 
quantification du phosphore. 
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Tableau 6: Synthese des principales mcthodes d'analyse du phosphore dans les eaux 
naturelles (adapte de Robards et al., 1994; Estela et Cerda, 2005) 








Motomizu et al., 1983 
Yoshimura et al., 1990 
NasuetKant, 1988 
Diniz et al., 2004 
Susanto et al , 1995 
Worsfold et al., 1987 
Freeman et al., 1990 
Ormaza-Gonzalez et Statham, 1991 
Paueretal., 1988 
Malcolme-Lawes et Wong, 1990 
Towns, 1986 
Grudpan et al., 2002 
McKelvie et al , 1981 
Doku et Haswell, 1999 
McKelvie et al , 1993 
Roigetal., 1999 
Leach eta l , 1999 
Perez-Ruiz et al., 2001 
Motomizu et al., 1995 
Taniai et al., 2003 
Ikebukuro et al., 1996 
Nakamura et al., 1999a 
Nakamura et al., 1999b 
Yakoob et al, 2004 
Morais et al., 2004 
Daveyetal., 1990 




1.3 Limites actuelles et methodes alternatives 
Dans le cadre de strategies de controle de la qualite de l'eau, les methodes d'analyses des 
eaux naturelles permettent de repondre aux problematiques soulevees precedemment. Ces 
strategies sont basees sur la mise en place de reseaux de surveillance ou de « monitoring », 
les controles automatiques (notamment aux points de rejets d'eaux usees) et les stations 
automatiques permettant de suivre la qualite de l'eau en continu. Egalement, selon 
1'information recherchee, il existe trois types de monitoring : 
de surveillance permet la detection de changements a long terme, 
operationnel fournit des donnees supplementaires sur un milieu hydrique a risque 
(certains depassements de criteres), 
- d'investigation permet la detection de(s) source(s) de contamination (Thomas, 2006). 
Or, malgre le fait que la diversite, la sensibilite, la robustesse, entre autres, des outils de 
diagnostic aient considerablement evolue durant les dernieres decennies, certaines limites 
perdurent lorsqu'ils sont appliques dans le cadre d'une strategic de controle de la qualite de 
l'eau. 
La premiere limite des outils de diagnostic standards est le temps de reponse eleve 
(Normand-Marleau et al., 2006; Bachmann et Canfield, 1996). La figure 3 presente la 
procedure standard d'analyse des eaux naturelles. La procedure en soi peut etre longue en 
plus du delai lie a l'analyse en laboratoire (CEAEQ, 2005). Dans les pays nordiques, comme 
le Quebec, ou les suivis de qualite se realisent presque exclusivement en ete, le grand nombre 
d'echantillons a analyser pendant une courte periode dans les laboratoires accredites entraine 












Figure 3 Etapes de la procedure standard pour 1' analyse de la qualite des eaux 
naturelles. 
La grande precision de certaines methodes ne leur permet pas d'etre a l'abri des erreurs. Au 
contraire, la procedure standard (figure 3) peut etre biaisee a chaque etape par certaines 
erreurs par exemple, des erreurs de manipulation et/ou revolution des 
prelevements/echantillons (Lambert et al., 1992; Baures et al, 2004) malgre les methodes de 
conservation. L'utilisation de techniques basees sur des definitions operationnelles pose 
egalement probleme, car ces dernieres demandent une tres grande prudence dans 
1'interpretation et l'utilisation des resultats (Robards et al., 1994) et ont done une portee 
limitee. De plus, les resultats issus de telles techniques demeurent souvent incomprehensibles 
par le grand public. Dans un souci de clarte, des indices de la qualite de l'eau, regroupant les 
mesures de plusieurs parametres traditionnels (IQPB, TSI), ont ete developpes. Ces indices 
simplifient 1'interpretation d'un ensemble de resultats. Cependant, l'attribution d'une valeur 
d'indice pour un echantillon necessite plusieurs analyses. 
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Or, les couts d'analyse eleves tendent a limiter l'envergure des suivis de qualite tant au 
niveau de la zone couverte, (du nombre de campagnes a effectuer) que des parametres a 
mesurer. Des compromis doivent etre faits et conduisent a des resultats non exhaustifs et/ou 
manquants de pertinence. Cette situation restreint les conclusions pouvant etre tirees de tels 
suivis (Thomas, 2006) et eventuellement, l'utilisation des indices existants. 
Les limites auxquelles sont confronted les outils de diagnostic traditionnels amenent la 
recherche de methodes alternatives. Ces dernieres comprennent toute methode 
d'echantillonnage ou d'analyse de l'eau qui n'est pas une methode de reference ou 
equivalente, mais qui produit un resultat comparable (Thomas, 2006; Nixon et al., 1996; 
Bachmann et Canfield, 1996). Les methodes alternatives peuvent etre regroupees selon trois 
groupes (Roig et Thomas, 2003; Thomas, 2006). 
- Le premier est compose des methodes issues de la transposition des methodes de 
reference sur le terrain, notamment les mesures en ligne et les trousses de detection, 
(Estela et Cerda, 2005; Raimbault et al, 1999; Monser et al., 2004; Frankovich et 
Jones, 1998; Sequeira et al., 2002; Motomizu et Li, 2005), 
- le deuxieme comprend les methodes proprement alternatives basees sur un principe 
different de la methode de reference (Khan et al., 2003; Robards et al., 1994; Su et 
al, 1997; Bisutti et al., 2004), 
- le dernier groupe se compose des methodes permettant le calcul de la valeur d'un 
parametre a partir de la mesure d'un autre parametre ou a partir d'un modele 
informatique (Ramteke, 1995; Francy et Darner, 2000; Sarangi et al., 2005). 
La spectrophotometrie UV est une approche qui s'inscrit avant tout dans la deuxieme 
categorie. Les avantages de la spectrophotometrie UV sont nombreux. Elle peut se realiser 
sur site ou en laboratoire, en continu ou par prelevements. Elle est rapide et peu couteuse. 
Bien que cette methode ne soit pas nouvelle, son developpement a longtemps ete compromis 
en raison des interferences (colloi'des et matieres en suspension) presentent dans les matrices 
hydriques (Thomas et al., 1993). Cependant, l'avenement de procedures chimiometriques 
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permet maintenant de tenir compte de ces interferences lors d'analyses spectrales (Thomas et 
al., 1993; Thomas et al., 1990; Thomas et al., 1991) et meme de les quantifier (Thomas et al., 
1993). Le spectre UV, la combinaison d'une reponse chimique due a l'absorption de la 
lumiere UV par les solutes et d'une reponse physique due a la diffusion de la lumiere par les 
particules insolubles en suspension, peut etre analyse de deux facons : 
- L'analyse quantitative permet l'estimation de certains parametres physico-chimiques 
tels que les nitrates, le carbone organique et les matieres en suspension (Thomas et 
al , 1990; Thomas et al., 1999; Baures et al, 2004). 
- L'analyse qualitative permet, entre autres, de suivre revolution d'une eau, dans 
l'espace et dans le temps (Gallot et Thomas, 1993; Thomas et Cerda, 2007). 
Cette methode a ete preferentiellement developpee pour la caracterisation et le suivi de la 
qualite des eaux usees et industrielles (Roig et Thomas, 2003; Roig et al, 1999; Dupuit et al., 
2006; Thomas et al., 1999; Thomas et al.,1993). Neanmoins, la transposition de certaines 
applications a des eaux naturelles europeennes a deja ete realisee avec succes et permet 
d'envisager cette methode comme un complement fort avantageux a la batterie de methodes 
analytiques deja developpees (Thomas et al., 1993; Prudent et al., 1995; Thomas et al., 1990; 
Gallot et Thomas, 1993). 
1.4 Objectifs 
L'objectif general de ce projet est d'appliquer la spectrophotometrie UV comme outil de 
caracterisation des eaux naturelles du Quebec, caracterisees par la presence possible de fortes 
teneurs en matieres humiques. Plus specifiquement, il s'agit de 
• developper des procedures simples et peu couteuses, 
• permettre un diagnostic rapide, 
• detecter et/ou identifier une contamination, 
• assurer le suivi de la qualite de l'eau. 
22 
CHAPITRE 2 
MATERIEL ET METHODE 
2.1 Methodologie 
La methodologie generate comporte 4 etapes principales : le prelevement, rechantillonnage, 
les analyses et enfin l'exploitation des resultats d'analyses. La figure 4 presente le schema 
complet de la methodologie generate. 
Echantillons 












COT, N, P 
( Exploitation )—r> Qualitative 
— • 







Figure 4 Schema methodologique general pour la caracterisation des eaux 
naturelles en utilisant la spectrophotometrie UV. 
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2.1.1 Prelevement 
Le prelevement et 1'echantillonnage sont souvent confondus et considered comme une seule 
etape mais ce n'est pas le cas. Le prelevement consiste en la ponction d'une certaine quantite 
d'eau en un point et un temps precis tandis que 1'echantillonnage refere au fractiormement du 
prelevement en plusieurs echantillons distincts. Les prelevements ont ete realises, selon les 
circonstances, avec une bouteille en PEHD de 1 litre (Nalgene® opaque), un echantillonneur 
horizontal (Van Dorn) pour les prelevements en profondeur ou un seau en plastique attache a 
une corde pour les prelevements a partir d'un pont. Dans tous les cas, le materiel est rince 
deux fois avec l'eau du site avant de proceder au prelevement. 
2.1.2 Echantillonnage 
Dans ce projet, de chaque prelevement, deux echantillons sont recuperet. Le premier est 
analyse en utilisant les methodes de references alors que l'autre, permet de faire l'acquisition 
du spectre UV de l'eau prelevee. L'echantillonnage se fait dans des flacons de PEHD (120 
mL) qui ont ete prealablement traites a l'acide chlorhydrique 10 % v/v comme recommande 
par le CEAEQ (2005) puis, chaque flacon est rince prealablement 3 fois avec l'eau du 
prelevement avant de prendre l'echantillon final. Tous les echantillons sont ensuite places 
dans une glaciere a 4°C pour le transport. 
2.1.3 Analyse 
L'analyse comprend la mesure de l'absorbance de l'echantillon aux differentes longueurs 
d'onde de l'UV (spectre UV) mais egalement, la mesure de parametres complementaires sur 
site et en laboratoire. 
2.1.3.1 Spectrophotometrie UV 
Le spectre d'absorbance est realise en laboratoire avec un spectrophotometre UV-visible (Uvi 
Light PC de Secomam) dans une cuve en quartz (Suprasil) de 10 mm de trajet optique. La 
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cuve est rincee trois fois avec l'echantillon avant d'en mesurer l'absorbance entre 200 nm a 
350 nm de longueur d'onde. La vitesse d'acquisition est reglee a 1800 urn/min. Le logiciel 
Lab Power Junior (v.3.11) est utilise pour 1'acquisition du spectre et l'exportation en format 
Excel ou UV Pro (v.l.25d) pour 1'exploitation. Dans le cas d'eaux plus fortement chargees, 
le spectre UV sature et presente une valeur d'absorbance superieure a 2 u.a. a 200 nm. II est 
alors necessaire de proceder a une dilution de l'echantillon avec de l'eau ultra-pure avant 
1'acquisition du spectre UV. 
2.1.3.2 Parametres complementaires 
La temperature et l'oxygene dissous sont mesures directement sur le site du prelevement au 
moyen d'un oxymetre de terrain (YSI modele 54ARC). La conductivity et le pH sont 
egalement mesures sur le site respectivement grace a un conductimetre de terrain et un pH-
metre de terrain tous deux de marque Hanna. Les incertitudes associees a ces parametres sont 
presentees a 1'annexe 6. 
Le carbone organique total, les nitrates, l'azote ammoniacal, le phosphore total, les matieres 
en suspension ainsi que les coliformes fecaux sont mesures par les laboratoires accredited de 
1'IRDA ou du Groupe SM selon les methodes standards acceptees. Les limites de detection et 
de quantification de ses methodes sont toutefois presentees a Pannexe 6. Notons que pendant 
la campagne 2005 sur la riviere Magog, le denombrement des coliformes fecaux a ete realise 
par le laboratoire de microbiologic de la ville de Sherbrooke. 
2.1.4 Exploitation 
Une exploitation quantitative ou qualitative peut etre faite a partir des spectres UV. Les 
resultats de mesures des parametres complementaires peuvent etre utilises afin de realiser une 
exploitation plus complete des spectres UV ou comme outil de validation des resultats 
obtenus. 
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2.2 Exploitation quantitative 
L'application quantitative de la spectrophotometrie UV est plus fastidieuse et compliquee 
dans les principes de base que l'application qualitative. Des logiciels informatiques ont ete 
developpes pour en simplifier l'application (celui utilise pour cette etude est le logiciel UV-
Pro version 1.25d developpe par Secomam). C'est pourquoi l'application quantitative est 
presentee en premier lieu. 
La spectrophotometrie UV est generalement utilisee comme methode analytique permettant 
de generer des resultats quantitatifs grace a une exploitation des spectres UV basee sur la loi 
de Beer-Lambert. L'estimation de parametres (nitrates, carbone organique, HAP, ...) peut se 
faire par absorptiometrie simple ou en utilisant la deconvolution (methode multi-longueurs 
d'ondes). Cette methode multi-longueurs d'onde s'appuie sur le principe que tout spectre 
correspond a une combinaison lineaire d'un petit nombre de spectres de reference. Bien que 
Pemploi du terme deconvolution soit maintenant repandu pour decrire la technique (Baures 
et al., 2004; Thomas et al , 1993; Thomas et al., 1990; Thomas et al. 1999; Thomas et Cerda, 
2007; Roig et al., 1999; Roig et Thomas, 2003; Gallot et Thomas, 1992; Prudent et al., 1995; 
Pouet et al , 2007), celle-ci s'apparente plutot a une decomposition spectrale. Le terme 
« deconvolution » est utilise par souci de concordance avec les differents ouvrages cites. 
Dans ce projet, la deconvolution est preferee a 1'absorptiometrie simple pour l'exploitation 
quantitative etant donne qu'elle permet l'estimation de parametres complexes tel que le COT. 
Or, le COT est le parametre le plus pertinent pour revaluation globale de la pollution 
organique d'une eau (Visco et al., 2005; Thomas et al., 1999; Robards et al., 1994). La figure 
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Figure 5 Schema methodologique de la caracterisation quantitative de spectres 
UV. 
Un modele de deconvolution est compose d'une base formee d'un petit nombre p (entre 3 et 
8) de spectres de reference dont la somme represente l'image de Pechantillon. Pour 
l'estimation d'un compose specifique (i.e. les nitrates), seul le spectre du compose a une 
concentration connue est utilise comme spectre de reference dans le modele. Par contre, 
l'estimation d'un parametre global (i.e. le COT) necessite plusieurs spectres de reference. 
Chaque spectre peut etre considere comme une combinaison lineaire de ces spectres de 
reference. 
Les spectres de reference et les coefficients de la combinaison lineaire peuvent etre calcules 
automatiquement par le logiciel a partir d'un grand nombre de spectres experimentaux. Dans 
cette etude, 58 spectres, pris a differents endroits, a differents moments et de concentrations 
en COT comprises entre 2,4 mg/L et 22,0 mg/L, sont utilises pour determiner les quatre 
spectres de reference et leurs coefficients associes. Le spectre d'une solution pure de nitrates 
a 3,8 mg/L N-NO3" est egalement inclus dans la base comme spectre de reference pour 
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l'estimation des nitrates. Cette base comporte done au total cinq spectres de reference et va 
permettre l'estimation du COT et des nitrates par deconvolution. 
La deconvolution consiste a calculer le coefficient de contribution de chacun des spectres de 
reference composant la base de deconvolution afin de restituer, par calcul, le spectre UV 
initial. Le coefficient de contribution de chacun des spectres de reference permet d'estimer la 
valeur du parametre desire (dans ce cas le COT) grace aux valeurs connues associees aux 
spectres de reference. 
La difference entre le spectre initial et le spectre restitue constitue l'erreur de restitution. 
Cette erreur determine l'acceptabilite du modele de deconvolution. De facon generate, une 
erreur inferieure a 0,05 permet de valider le modele. Une erreur situee entre 0,05 et 0,1 
necessite un examen de la repartition de cette erreur en fonction de la longueur d'onde. Si 
l'erreur est distribute egalement sur le spectre, le modele peut etre valide si la precision 
requise le permet. Cependant, si l'erreur se concentre specifiquement sur une partie du 
spectre, il est preferable de revoir le modele. Une erreur superieure a 0,1 entraine un rejet 
automatique du modele. Dans ce cas, le retrait et/ou l'ajout de nouveaux spectres de 
reference s'impose. La methodologie de validation est reprise jusqu'a l'obtention d'un 
modele acceptable. Les spectres utilises dans la creation du modele (58 spectres) ne sont pas 
utilises pour la validation du modele. 
2.3 Exploitation qualitative 
La caracterisation qualitative est moins usuelle que la caracterisation quantitative bien qu'elle 
permette egalement d'obtenir differents renseignements pertinents. Dans ce projet, elle a 
permis de proposer une typologie pour classer les eaux des differents milieux aquatiques et 
de developper un indice de qualite permettant de mesurer 1'influence anthropique sur la 
qualite de ces eaux. De plus, elle permet, a partir de l'etude d'un faisceau de spectres, de 
comprendre revolution spatio-temporelle de la qualite des milieux aquatiques. 
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2.3.1 Proposition d'une typologie 
La typologie s'appuie sur l'examen d'un seul spectre UV, sans comparaison avec d'autres. 
Pour ce faire, un modele de deconvolution est elabore. Le schema methodologique de la mise 
au point du modele typologique est presente figure 6. 
Spectre UV 
c Deconvolution > Identification spectres reference 
Base 
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spectres de reference 
Spectre restitue 
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Figure 6 Schema methodologique de caracterisation permettant l'attribution 
d'une typologie de l'eau, a partir d'un spectre UV. 
Contrairement a la caracterisation quantitative, le modele typologique permet l'estimation de 
la qualite globale d'un echantillon d'eau et non pas la mesure de parametres specifiques. Le 
modele cree permet de quantifier 1'influence anthropique d'une eau naturelle en y associant 
un indice appele indice d'influence anthropique (IIA). Cet indice permet de regrouper les 
milieux aquatiques etudies sous trois categories : 
- premiere categorie, les eaux etudiees subissent une faible influence anthropique; 
- deuxieme categorie, elles subissent une influence moderee; 
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enfm, troisieme categorie, les eaux ont une forte influence anthropique. Dans cette 
derniere categorie sont comprises : 
o les eaux de zones urbaines (contaminations urbaines), 
o les eaux de zones rurales (contaminations agricoles). 
18 spectres d'echantillons d'eaux reconnus comme subissant une influence anthropique tres 
importante (selon les parametres mesures) sont utilises pour definir les spectres de reference 
et calculer le coefficient lineaire associe. Chacun des 18 spectres recoit une valeur d'indice 
d'influence anthropique de 10. Cinq spectres de references sont crees. 
Le principe est que si les spectres de references (tous identifies comme subissant une forte 
influence anthropique) contribuent fortement a la reconstitution du spectre de l'echantillon, 
on considere que ce dernier subit egalement une forte influence anthropique. A l'inverse, 
s'ils ne contribuent pas du tout a la reconstitution du spectre, l'echantillon sera considere 
comme naturel. Plus precisement, un indice d'influence anthropique : 
- de 0 a 3 indique une eau subissant une faible influence anthropique (done une eau 
naturelle); 
de 4 a 6, une eau subissant une influence anthropique moderee (eau dite 
intermediate); 
et enfin, de 7 et plus, indique que l'eau subit une forte influence anthropique (de 
nature urbaine ou rurale). 
La validation du modele ne repose pas uniquement sur l'erreur de restitution mais egalement 
sur la comparaison des resultats du modele par rapport a la typologie deja effectuee suite a 
l'examen des parametres conventionnels. 
2.3.2 Indice d'etat trophique 
L'etude du spectre UV peut egalement permettre l'estimation de l'indice d'etat trophique 
(note TSI) de Carlson. L'indice TSI permet de classer un lac selon son etat trophique 
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(oligotrophe, mesotrophe ou eutrophe) (Wetzel, 2001). II se determine grace a la mesure de 
la concentration en phosphore total (P), de la transparence Z, (mesuree par le disque de 
Secchi) ou encore, de la concentration en chlorophylle-a (Chla) selon les calculs suivants : 
TSI (P) = 14,42 ln(Pug/L) + 4,15 
TSI (Z) = 60 - (14,41 ln(Z m)) 
TSI (Chla) = 9,81 ln(Chla mg/L) + 30,6 
Deux approches spectrophotometriques sont testees pour l'estimation du TSI des differents 
lacs : une methode a longueur d'onde unique et une methode de deconvolution multi-
longueurs d'onde. 
Selon la premiere approche, la methode a longueur d'onde unique est basee sur l'absorption a 
254 nm de l'echantillon aqueux etudie. La valeur d'absorbance a cette longueur d'onde est 
correlee dans un premier temps au TSI (Chla) puis a la somme calculee des TSI (Chla, Z et 
P), notee STSI, afin de determiner si cette valeur d'absorbance peut etre utilisee pour 
l'estimation du TSI. Les resultats d'un modele de deconvolution pour estimer le TSI (Chla) 
et la somme des TSI (STSI) ont egalement ete testes. Le modele a ete cree a l'aide de 
spectres provenant de differents lacs dont les 3 TSI sont connus. 
2.3.3 Caracterisation de revolution spatio-temporelle 
L'etude de revolution spatio-temporelle implique la comparaison d'un minimum de deux 
spectres entre eux. Cette comparaison peut se faire directement ou suite a une deconvolution 
comme presente au schema de la figure 7. La comparaison directe peut permettre soit 
d'apprecier les differences et similitudes entre deux ou plusieurs spectres, soit de comparer 
un ou plusieurs spectres a un spectre de reference. Dans ce dernier cas, les spectres sont 
utilises comme empreinte de la qualite globale de l'eau. Cette comparaison peut servir a 
evaluer: 
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1'evolution spatiale de la qualite de l'eau en comparant plusieurs spectres 
representatifs des echantillons pris a differents points du milieu hydrique etudie 
(exemple : le long d'une riviere), 
revolution temporelle en comparant plusieurs spectres des echantillons pris au meme 
endroit du milieu etudie mais a differents moments. 
Spectre UV 
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Interpretation de la 
comparaison 
Schema methodologique de la caracterisation de revolution qualitative de 
l'eau par spectrophotometrie UV. 
Lors de 1'exploitation qualitative d'un faisceau de spectres, il est aussi possible de trouver un 
point isobestique (point d'intersection de plusieurs spectres a une meme longueur d'onde) 
(Baures et al. 2004). II existe deux types de points isobestiques, le direct et le latent. 
2.3.3.1 Point isobestique indirect 
Un point isobestique est dit direct lorsque aucune manipulation mathematique des spectres 
n'est necessaire pour qu'il apparaisse. La presence d'un point isobestique direct (PI) permet 
d'affirmer que Failure de chacun des spectres passant par ce point peut etre expliquee par la 
presence de deux composes ou pseudo-composes (ou famille de composes) majoritaires dans 
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chacun des echantillons. L'allure de chaque spectre passant par le PI est alors fonction de la 
concentration de l'un et l'autre de ces deux composes (Baures et al., 2004). 
Plus precisement, il existe une relation lineaire fixe entre les concentrations de ces deux 
composes ou pseudo-composes de la forme : 
ajxCjf + CI2XC2J = 1, Vi 
ou Cn et C21 represented les concentrations des composes ou pseudo-composes 1 et 2 dans 
Pechantillon i, et aj et 02 ne dependent pas de l'echantillon i. II y a done conservation 
qualitative et quantitative de la matiere. La conservation qualitative de la matiere indique que 
tous les echantillons contiennent les deux memes composes (pseudo-composes) majoritaires 
detectables dans la gamme de l'UV (Gallot et Thomas, 1993). Lorsqu'il y a conservation 
quantitative de la matiere, les differences entre les differents spectres sont le resultat d'une 
transformation d'un des composes en l'autre sans perte de matiere (ou sans transformation en 
un compose non detectable a l'UV). Dans ce cas, il existe un lien proportionnel entre les 
concentrations des deux composes d'un echantillon a l'autre (Baures, 2002). 
2.3.3.2 Point isobestique indirect 
Dans certains cas, du fait, par exemple de phenomenes de dilution, aucun point isobestique 
n'apparait. Une manipulation mathematique appelee normation des spectres est alors 
necessaire pour le reveler (Vaillan et al., 2002). Ce point est appele point isobestique indirect 
ou latent (PIL dans ce travail). La normation consiste a ramener l'aire sous chaque spectre a 
une aire commune choisie arbitrairement. Pour cela, il faut d'abord calculer l'aire initiale du 
spectre pour la plage de longueurs d'onde etudiees (i.e. de 200 nm a 350 nm): 
Aire = I A(A)x h 
Le spectre norme est ensuite construit en calculant, pour chaque longueur d'onde, 
l'absorbance corrigee (A*(^)) qui est le produit de Pabsorbance mesuree (A(X)) par le 
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quotient de la valeur de noraiation (choisie arbitrairement, 100 (u.a.).nm) sur l'aire sous le 
spectre (Aire). 
A*(X) = A(A)x Valeur de normation 
Aire 
La normation des spectres permet de s'affranchir des effets de dilution ou d'autres facteurs 
physico-chimiques (sedimentation, precipitation, oxydation) et ainsi de reveler le point 
isobestique latent. Le point isobestique indirect indique que Pallure de chacun des spectres 
passant par ce point peut etre expliquee par la presence de deux composes ou pseudo-
composes majoritaire en proportions variables. II y a done conservation de la qualite de la 
composition globale de la matrice aqueuse, mais sans conservation de la matiere. Ainsi, une 
partie de la matiere detectable a l'UV dans un echantillon est transformee sous une forme 
non detectable dans un autre echantillon. Par exemple, la matiere organique et les nitrates 
sont souvent les deux composes majoritaires d'une eau naturelle. Avec le temps, la matiere 
organique est mineralisee en partie en nitrates. Cependant, une autre partie de la matiere 
organique est transformee en d'autres molecules non detectables a l'UV. II n'y a done pas 
conservation de la quantite puisqu'une partie de la matiere de depart n'apparait plus sur le 
spectre UV. 
2.4 Sites d'etudes 
L'application de la spectrophotometrie UV dans un contexte de suivi de la qualite des eaux 
naturelles a ete realisee principalement sur les bassins versants du lac Brome, de la riviere 
Magog et de la riviere Saint-Francois. La liste complete des lacs et rivieres etudies se trouve 
a 1'annexe 1. Neanmoins, la description des trois principaux sites d'etude suit. 
2.4.1 Lac Brome 
Le lac Brome est l'un des plus grands lacs de la region de l'Estrie avec une superficie de 
1453 ha. Sa profondeur moyenne est de 5,8 metres mais elle atteint 13 metres a la fosse. 
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Enfin, le temps de renouvellement de ses eaux de 0,7 an (256 jours) est plutot long (Couillard 
et al., 2003). Le Lac Brome se situe a la source d'un des trois embranchements de la riviere 
Yamaska. La figure 8 presente la carte du Lac Brome et des tributaires etudies. 
Ce lac se trouve dans une region fortement agricole bien qu'il n'y ait plus de terres cultivees 
situees immediatement sur ses berges. Les fermes ont ete remplacees par des espaces de 
villegiatures, des chalets et des residences permanentes formant la ville de Lac Brome, seule 
agglomeration urbaine sur les rives du lac. En 2006, sa population comptait 5 623 habitants, 
ce qui represente une augmentation de plus de 10 % par rapport a 1996 (ville de Lac Brome, 
2006, MAMR, 2007). De nouvelles mises en chantier se poursuivent tout de meme. Parmi les 
developpements domiciliaires recents, notons la deuxieme phase des projets de condominium 
Inverness et Lakeside en 2003, les Jardins Coldbrooke en 2004 et l'Hermitage Knowlton en 
2005. Ces constructions s'ajoutent aux marinas, aux trois golfs et aux auberges qui se 
trouvent sur les rives du lacs. De plus, en periode estivale, l'affluence de touristes augmente 
sensiblement la population de la ville. Cependant, une partie sauvage des berges et du bassin 
versant a su etre preservee grace a la mise en place d'une reserve ecologique privee. 
L'economie de la ville de Lac Brome est surtout basee sur le commerce au detail et les 
industries de taille moyenne comme la Ferme de canards et les Emballages Knowlton. Ces 
deux industries et les nombreux restaurants et auberges constituent les principaux 
employeurs de la ville. La Ferme de canards a longtemps ete un grand pollueur du lac surtout 
en raison des defections animales qui contaminaient l'eau du ruisseau Pearson, un tributaire 
au sud du lac Brome (figure 8). Cependant, en delocalisant certaines de ses activites plus loin 
des rives du lacs et en ameliorant ses installations, elle a reussi a diminuer considerablement 
son impact sur le lac. 
Une station d'epuration a etangs aeres dessert environ 3200 personnes. Elle possede 13 
ouvrages de debordements (MAMR, 2006). Les residences non connectees au systeme 
d'egouts possedent des fosses sceptiques. 
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Le lac Brome est site interessant, typique du sud du Quebec. II se situe dans une region 
fortement agricole avec une densite de population sur ses rives relativement importante. De 
plus, ce grand lac est desservi par plusieurs tributaires presentant des matrices aqueuses 
variees (d'influence urbaine, naturelle, ou provenant du golf, etc.). 
11 stations de controle ont ete positionnees sur les tributaires du lac afin de determiner leur 
impact sur ce dernier : 
- 7 stations sont situees a 1'embouchure du lac; 
- 4 en amont de certains tributaires (Quilliams-Durrel, Pearson et Inverness); 
- une derniere station permet le controle de la qualite de l'eau a l'exutoire du lac (station 1.3). 
L'ensemble de ces stations permet d'evaluer revolution de la qualite de l'eau le long des 
principaux tributaires et leur impact sur le lac. 
2.4.2 Riviere Magog 
La riviere Magog prend sa source au Lac Memphremagog, passe par le lac Magog et termine 
sa course dans la riviere Saint-Francois au centre-ville de la ville de Sherbrooke. Les figures 
9 et 10 presentent respectivement la carte de la riviere Magog, de ses tributaires et des 
stations de controle respectivement lors des campagnes 2005 et 2006. 
Le lac Magog est situe en aval du grand lac Memphremagog. II draine un bassin versant de 
1950 km2, s'etend sur une superficie de 1080 ha et a une profondeur moyenne de 9,8 metres. 
Sa profondeur maximale est de 19 metres. Le temps de renouvellement de ses eaux est rapide 
0,07 an (25,6 jours). II a ete declare mesotrophe en 1999 (Leclerc et Muyldermans, 2002). 
Enfin, bien que ses berges soient largement denaturalisees, il subsiste un marais a l'extremite 
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gure 8 Carte du lac Brome, de ses tributaires et des stations de controle en 2006. 
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La riviere Magog qui prend sa source dans le grand lac Memphremagog se jette, environ 
30 km plus loin, dans la riviere Saint-Francois. Elle draine un bassin versant de 1700 km 
(Leclerc et Muyldermans, 2002). Son debit moyen mesure entre 1950 et 1980 est de 34,9 
m /s et le niveau d'etiage est de 9,4 m /s (Primeau, 1992). La section etudiee s'etend du haut 
du lac Magog jusqu'a l'embouchure de la riviere Saint-Francois. 
Trois principales agglomerations sont situees sur les berges de la riviere et du lac Magog : 
Magog, Sainte-Catherine-de-Hatley et la nouvelle ville de Sherbrooke. La ville de Magog 
compte 23 540 citoyens (MAMR, 2007). Son economie a longtemps repose sur l'industrie du 
textile et de la transformation manufacturiere. Cependant, ce secteur economique est en perte 
de vitesse depuis quelques annees et de nombreuses fermetures d'usines ont eu lieu. Le 
tourisme estival represente egalement une part importante de l'economie de Magog. La ville 
de Magog est desservie par deux stations d'epuration. La plus importante epure par boue 
activee alors que la seconde (dans l'ancienne municipalite d'Omerville) utilise les etangs 
aeres. 
Sainte-Catherine-de-Hatley est une petite municipalite de 2 165 habitants (MAMR, 2007). 
Outre quelques petits commerces de details, cette municipalite est principalement 
residentielle. Aucune station d'epuration n'est presente sur le territoire. On y retrouve des 
fosses sceptiques et des fosses sceptiques avec infiltration (MAMR, 2006). 
La ville de Sherbrooke regroupe, entre autres, les anciennes municipalites de Deauville, Rock 
Forest, Saint-Elie et Lennoxville. C'est la plus importante municipalite traversee par la 
riviere Magog dont la population atteint 147 601 habitants (MAMR, 2007). Les deux 
principaux secteurs economiques sont 1'education et l'industrie. Les industries se concentrent 
dans les domaines des produits de caoutchouc, de plastique, de metal et electroniques, du 
materiel de transport, du textile et du papier. Quatre stations d'epuration se trouvent aux 
abords de la riviere Magog. La principale, la station de Sherbrooke, utilise un traitement de 
biofiltration et comporte 98 ouvrages de debordements. La station de Rock Forest traite les 
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eaux usees par boues activees et possede 5 points de debordements. Enfin, les stations de 
Deauville et de Saint-Elie, sont toutes deux composees d'etangs aeres et totalisent 8 points de 
debordement. 
Le secteur etudie le long de la riviere represente 185 km2 soit, environ 9% de son bassin 
versant (en incluant celui du lac Magog). 53 % du bassin versant est occupe par des forets, 23 
% par des centres urbains, 15 % par des terres ou des exploitations agricoles et 7 % par 
divers cours et plans d'eau. Deja, des problematiques d'erosion et de sedimentation, de 
pollution bacteriologique, de phosphore et de nitrates ont ete observees. Ce site d'etude subit 
de tres fortes pressions anthropiques urbaines (residences, industries, ouvrages de 
debordements), et particulierement durant la periode estivale ou le tourisme est important a 
Magog et a Sherbrooke. Ce site est done interessant pour la mise en oeuvre de strategic de 
controle et de suivi de la qualite de l'eau. 
En 2005, une campagne initiale d'echantillonnage a permis d'analyser la qualite de l'eau en 
81 stations de controle le long de la riviere Magog et de ses tributaires (figure 9). De ces 
stations : 
21 sont situees sur la riviere Magog; 
- 49 sont situees sur les tributaires de la riviere Magog; 
11 sont situees en differents points (fosses, sortie de station d'epuration, etc.). 
Cette premiere campagne a permis de cibler 22 stations potentiellement problematiques qui 
ont ete a nouveau etudies a deux reprises durant ce meme ete 2005. De ces 22 stations : 
5 sont situees sur la riviere; 
11 sont situees sur les tributaires de la riviere Magog; 
6 sont situees en differents points (fosses, sortie de station d'epuration, etc.). 
En 2006, 15 stations de controle ont ete positionnees sur le site d'etude (figure 10). 
- 9 stations se trouvent sur la riviere Magog, 
- 6 a l'embouchure des tributaires Lyon, Pare, des Vignobles, Mi-Vallon, Nick et d'Or. 
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Figure 9 Carte de la riviere Magog, de ses tributaires et des stations de controle en 
2005. 
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Figure 10 Carte de la riviere Magog, de ses tributaires et des stations de controle en 
2006. 
2.4.3 Riviere Saint-Francois 
La riviere Saint-Francois prend sa source au lac Saint-Francois et parcourt 280 km avant de 
se jeter dans le tleuve Saint-Laurent. Elle draine un bassin versant de 10 230 km2 dont 15 % 
se situe aux Etats-Unis (NRC, 2006). Le debit median mesure au niveau de 1'embouchure de 
la riviere Magog est de 144,8 m3/s (COGESAF, 2006). 
Le bassin versant est occupe a 66 % par des forSts, a 23 % par des zones agricoles, a 5 % par 
des zones urbaines, a 3 % par de l'eau et enfin, a 2 % par des milieux humides. Cependant, le 
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secteur etudie subit une plus forte pression urbaine car il se situe globalement dans les limites 
de la ville de Sherbrooke, de Test de Lennoxville et au nord de Bromptonville. De plus, ce 
secteur inclut 1'embouchure de la riviere Magog qui, comme vu precedemment, draine 
egalement un territoire fortement urbanise. Cette partie du bassin represente 180,7 km2 soit 
un peu moins de 2% du bassin versant de la riviere Saint-Francois. La longueur de la riviere 
qui coule sur cette portion de territoire est de 29,2 km. 
Le secteur d'etude presente plusieurs pressions anthropiques (deux stations d'epuration, des 
rejets industriels, un drainage de terres agricoles via la riviere Massawipi, etc.) entrainant des 
problemes de pollution par nutriments et bacteriologique. D'anciens sites miniers influencent 
egalement la qualite de l'eau, notamment les niveaux de conductivity. Enfin, le site 
d'enfouissement sanitaire de Sherbrooke se trouve aussi dans le secteur etudie. Cette section 
de la riviere est interessante egalement car l'embouchure des rivieres Magog et Massawipi 
s'y trouvent egalement. 
Deux campagnes d'echantillonnage sur la riviere Saint-Francois et ses tributaires ont ete 
realisees au cours de la periode estivale 2006 : 
1 campagne par temps sec, le 26 juin; 
1 campagne par temps de pluie, le 12 septembre. 
Pour chaque campagne, vingt-quatre stations ont ete echantillonnees (figure 11): 
8 sur la riviere Saint-Francois; 
16 sur les principaux tributaires de la riviere. 
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3.1 Modele de deconvolution 
Le modele de deconvolution a ete con9u pour l'estimation des nitrates et du COT des 
differents echantillons preleves sur les lacs, leurs tributaires et les rivieres. Le modele est 
compose de 5 spectres de reference (figure 12). Le spectre nomme refnitrate est le spectre 
UV d'une solution pure de nitrate a 3,8 mg/L N-NO3" (preparee avec 27,328 KNO3 dans 1 
litre d'eau ultra-pure). L'acquisition du spectre s'est faite entre 200 et 350 nm de longueur 
d'onde et un pas d'acquisition de 1 nm, grace a un spectrophotometre UV-visible Anthelie 
senior (de Secomam) Les spectres all55, a2241, a3330 et a443 ont ete definis et calcules 
par un programme du logiciel UV pro (Secomam), a partir d'une selection aleatoire de 
spectres UV de 58 echantillons, provenant de tous les sites d'etude (lac Brome, riviere 
Magog et riviere Saint-Francois). Comme le COT comprend plusieurs composes differents, il 
faut pouvoir compter sur de nombreux spectres de differents echantillons repartis dans 
l'espace et dans le temps afin de prendre en compte un maximum de composes carbones 
organiques. 
Tableau 7 : Valeurs de la charge associee a chaque spectre de reference du modele de 






















La concentration en COT des echantillons correspondant aux 58 spectres UV est mesuree par 
methode de reference en laboratoire. C'est grace a ces donnees que le programme (logiciel 
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UV Pro) peut, par la suite, statistiquement, attribue une valeur de concentration en COT 
theorique pour chacun des spectres crees. Le tableau 7 presente les valeurs de COT calculees 
pour chacun des spectres du modele. Les limites de detection et de quantification associees a 
ces resultats sont presentees au tableau de 1'annexe 6. Les valeurs de COT sont issues de 
calculs statistiques, c'est pourquoi trois chiffres significatifs sont conserves. 
Ref nitrate a443 
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Figure 12 Spectres UV de reference formant la base du modele de deconvolution pour 
F estimation des nitrates et du COT. 
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3.2 Estimation des parametres 
Dans ce paragraphe sont presentes les resultats quantitatifs issus de l'exploitation des 
spectres UV a partir du modele de deconvolution pour Pestimation des nitrates et du COT. 
3.2.1 Nitrates 
La charge en nitrates des echantillons est estimee a partir d'un spectre UV d'une solution 
pure de nitrates de concentration connue, (3,8 mg/L N-NO3") (figure 12). Sur la figure 13 
sont presentes deux spectres UV de deux echantillons differents : 
- le premier pris dans la riviere Magog, a une importante concentration en nitrate (3,3 
mg/L N-NO3"); 
- le deuxieme provenant du Lac Brome presente une faible concentration en nitrates 
(0,1 mg/L N-NO3"). 
250 275 300 
Longueur d'onde (nm) 
I 
325 350 225 250 275 300 325 
Longueur d'onde (nm) 
II 
350 
Figure 13 Spectres UV d'echantillons d'eau naturelle. I. Echantillon 12 Magog 
22/08/06, 3,3 mg/L N-N03". II. Echantillon 1.3. Brome 04/07/06, 0,1 mg/L N-
NCV. 
La difference entre les deux spectres est surtout due a la difference d'absorbance entre 200 et 
225 nm. Dans cette gamme de longueur d'onde, Pepaulement en forme de demi-gaussienne 
present est caracteristique de la presence de nitrates en concentration significative (figure 13-
I). Notons que le spectre UV de la solution pure de nitrates de la figure 12 presente aussi cet 
46 
epaulement caracteristique des nitrates en solution aqueuse. L'estimation de la concentration 
en nitrates se resume done au calcul de la contribution du spectre «refnitrate » a la 
reconstitution du spectre experimental etudie. 
La figure 14 presente la comparaison des concentrations estimees par UV (et obtenues par la 
methode de deconvolution des spectres), en fonction des valeurs mesurees en laboratoire par 
une methode normalised reconnue (Annexe 6). Le graphique des valeurs residuelles associees 
au modele se retrouve a la figure 15. Toutes les valeurs de nitrates mesurees en laboratoire et 
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Figure 14 Estimation des nitrates (NO3"). Estimation de la concentration en N-NO3" par 
l'UV comparee aux valeurs obtenues par methode de reference. 
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Figure 15 Graphique des valeurs residuelles par rapport aux valeurs de reference. 
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Cette regression lineaire est calculee a partir des resultats estimes par UV et des resultats 
mesures en laboratoire pour 46 echantillons provenant de la riviere Magog et du lac Brome. 
Elle presente un coefficient de determination de 0,90. La pente de la droite de regression est 
de 0,99 et l'ordonnee a l'origine est de 0,04. La distribution des valeurs residuelles est 
uniforme le long du gradient de concentration en nitrates avec un maximum atteignant 0,4 
d'ecart residuel. Ces ecarts montrent que la technique ne peut atteindre les niveaux de 
precision des techniques standard de laboratoire. Cependant, cette regression temoigne d'une 
bonne correlation entre les valeurs laboratoires et les valeurs estimees a partir des spectres 
UV meme a de faibles concentrations en nitrates (< 1,0 mg/L N-NO3"). En effet, cette 
technique de deconvolution pour l'estimation de nitrates a toujours ete utilisee sur des eaux 
(notamment sur des eaux d'effluents) fortement chargees en nitrates (>5,0 mg/L N-NO3") 
(Thomas et al., 1990; Roig et al., 1999; Vaillant et al , 2002). Ces resultats permettent done 
de valider l'utilisation de la spectrophotometrie UV pour l'estimation des nitrates meme a 
faible concentration. 
3.2.2 Carbone organique total 
Le carbone organique total (COT) regroupe un ensemble de composes varies tels que les 
acides humiques et oxaliques et ne peut done pas etre estime a partir d'un seul spectre d'une 
solution d'un compose pur. L'estimation se fait done a partir des 4 spectres de reference 
presentes precedemment (figure 12). Sur la figure 16 sont presentes deux spectres UV de 
deux echantillons differents : 
le premier, pris dans la riviere Magog, a une importante concentration en COT 
(19 mg/L), 
le deuxieme, provenant du Lac Brome, presente une faible concentration en COT 
(1,7 mg/L). 
Outre une augmentation d'absorbance liee aux nitrates entre 200 et 225 nm, le spectre UV 
(figure 16-1) presente des valeurs d'absorbance plus fortes tout le long du domaine spectral et 
un epaulement entre 250 et 275 nm caracteristique de la presence de matiere organique 
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(Pouet et al., 2007). Notons que la concentration en COT est directement liee a une 
concentration plus elevee en matiere organique. 
200 225 250 275 300 325 350 
Longueur d'onde (nm) 
I 
225 250 
Longueur d'onde (nm) 
II 
350 
Figure 16 Spectres UV d'echantillons d'eau naturelle. I. Echantillon 7.3 Magog 07/05. 
II. Echantillon 1.6 Brome 05/09/06. 
La figure 17 presente la comparaison des resultats obtenus par la deconvolution des spectres 
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Figure 17 Estimation du carbone organique total (COT). Estimation de la 
concentration en COT par l'UV comparee aux valeurs obtenues par une 
methode de reference. 
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Le graphique des valeurs residuelles associees au modele est presente a la figure 18. Toutes 
les valeurs de COT mesurees en laboratoire et estimees par deconvolution sont reportees a 
l'annexe3. 
5 10 15 20 25 30 35 
COT methodes de references (mg/L) 
Figure 18 Graphique des valeurs residuelles par rapport aux valeurs de reference. 
Cette regression lineaire est produite a partir de la comparaison des resultats estimes par UV 
et des resultats mesures en laboratoire de 274 echantillons provenant de la riviere Magog, de 
la riviere Saint-Francois et du lac Brome. Celle-ci presente un coefficient de determination de 
0,90. La pente de la droite de regression est de 0,88 et presente une ordonnee a l'origine de 
0,58. La faiblesse pourrait etre expliquee par une estimation trop faible des concentrations en 
COT des eaux fortement chargee (15 mg/L et plus). De plus, des erreurs d'estimation 
atteignent pres de 4,0 mg/L pour certains echantillons. Ceci peut etre du a la presence de 
composes carbones dans les echantillons d'eau qui n'ont pas ete pris en compte lors de la 
mise au point du modele. L'ajout de nouveaux spectres provenant d'une plus grande diversite 
d'echantillons d'eau pourrait permettre d'augmenter la precision du modele. Cependant, de 
facon generate, 1'estimation des concentrations en COT est en concordance avec les valeurs 
mesurees a + 2,5 mg/L. Bien que la majorite des valeurs de concentration en COT se situent 
entre 4 et 10 mg/L, le modele permet aussi une estimation satisfaisante du COT a de plus 
fortes concentrations (>15 mg/L). 
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3.3 Resultats qualitatifs 
Les resultats issus de la proposition du modele typologique sont presentes en premier lieu 
puis l'estimation d'indices et enfin, la caracterisation de revolution de la qualite de l'eau par 
comparaison de spectres UV. 
3.3.1 Proposition d'une typologie 
La typologie proposee repose sur l'attribution d'un indice d'influence d'anthropique (IIA) a 
chaque echantillon. Cet indice est determine, par deconvolution, en calculant la contribution 
de spectres fepresentatifs des eaux subissant une forte influence anthropique, a la 
reconstitution du spectre de 1'echantillon etudie. 
IIA 
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Figure 19 Echelle de l'indice d'influence anthropique (IIA) comprenant la typologie 
et la nature de l'eau associee. 
La valeur de l'indice attribue a une eau se situe sur une echelle semi-determinee, c'est-a-dire 
une echelle dont la limite inferieure est connue mais non la limite superieure (figure 19): 
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- Une eau naturelle pure ne contenant pas de solute aura un IIA de 0 et n'absorbera pas 
dans l'UV (entre 200 nm et 350 nm). 
- Une eau qui subit une influence anthropique est du meme ordre que les eaux 
naturelles selectionnees pour creer le modele aura un IIA de Pordre de 10. 
Cependant, certains echantillons, qui subissent une forte contamination anthropique, peuvent 
presenter les caracteristiques des eaux usees, urbaines ou industrielles diluees dans une eau 
naturelle et peuvent avoir un IIA associe de l'ordre de 30 et plus. Cela signifie simplement 
que le milieu etudie subit alors une influence anthropique plus grande encore que celle subie 
par les echantillons utilises pour la creation du modele. 
Le modele est compose de 5 spectres de reference calcules de facon statistique a partir de 16 
spectres experimentaux. Ces 16 spectres experimentaux ont ete selectionnes a Pinterieur d'un 
grand nombre de spectres provenant d'echantillons subissant une forte influence urbaine. 
Cette caracterisation des echantillons a ete realisee de deux facons. Premierement, par 
Pemplacement meme du prelevement (ex. dans le panache sceptique d'une station 
d'epuration) et par les valeurs mesurees pour les parametres traditionnels de qualite de Peau 
(NO3, NH4, phosphore, coliformes fecaux et MES). La figure 20 presente les spectres de 
reference du modele de deconvolution pour Pattribution d'un IIA et le tableau 8 indique la 
valeur theorique de PIIA (calculee avec le logiciel UV pro) associe a ces memes spectres de 
reference. 
Tableau 8 : Valeurs de l'indice d'influence anthropique pour les spectres de references 
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Figure 20 Spectres UV de reference formant la base du modele de deconvolution 
permettant la typologie des tributaires. 
Sur la figure 21, sont regroupes 47 spectres UV representatifs des echantillons d'eau preleves 
lors de la campagne sur la riviere Magog en mai 2005 (les stations d'echantillonnage sont 
presentees a la figure 9). Les spectres sont regroupes selon la typologie developpee. 
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- Les spectres dits naturels absorbent peu et presenters une allure monotone de 200 a 
350 nm. Les valeurs d'absorbance maximales, a 200 nm, restent inferieures a 0,5 
unites d'absorbance (u.a.). Les valeurs de I'll A associees a ces spectres UV sont 
comprises entre 0 et 3. 
- Les spectres intermediaires presentent, en general, de plus fortes valeurs d'absorbance 
tout le long du domaine spectral (dues a la presence de MES) et presentent une forme 
en demi-gaussienne caracteristique de la presence de nitrates a 200 nm. Cependant, 
les valeurs d'absorbance maximales a 200 nm restent inferieures 1,0 u.a. Enfin, la 
plupart des spectres intermediaires possedent un epaulement pres de 270 nm denotant 
une plus forte concentration en COT que les spectres naturels. Les valeurs de 1TIA 
associees a ces spectres UV sont alors comprises entre 4 et 6. 
- Les spectres subissant une forte influence anthropique (dont les valeurs de 1TIA sont 
superieures a 7) absorbent le plus entre 200 et 225 nm. Les valeurs d'absorbance 
maximales se situent generalement entre 1,0 et 1,5 u.a. 
Les valeurs des parametres standards de qualite de l'eau (COT, MES, NO3", NH4, P total, 
coliformes fecaux et conductivite) et leurs moyennes respectives sont comparees selon la 
typologie aux figures 22 et 23. La totalite des valeurs mesurees est reportee a l'annexe 4. 
II est important de noter que les graphiques presentant les concentrations en matieres en 
suspension et en coliformes fecaux sont construits avec une echelle logarithmique etant 
donne les fortes valeurs extremes de certains echantillons urbains. Enfin, une valeur de 
phosphore (point 2.11.1.a, 6511 fxg/L), trois fois la concentration la plus elevee retrouvee 
ailleurs, n'apparait pas dans le graphique pour les besoins de lisibilite du graphique. 
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Figure 21 Spectres UV regroupes selon l'indice d'influence anthropique. Les spectres 
subissant une faible influence anthropique (IIA de 0 a 3); une influence moderee 
(IIA de 4 a 6); une forte influence (IIA de 7 et plus). 
Au niveau statistique, il faut eviter de dormer une trop grande importance a des valeurs 
extremes (par exemple, dans le cas du phosphore) par rapport aux autres valeurs de 
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l'echantillon. De plus, la distribution des valeurs dans chacun des echantillons est tres 
asymetrique. C'est pourquoi le test non parametrique de rang de Kruskal-Wallis est le 
plus approprie (Scherrer, 1984). II a ete effectue pour chacun des parametres. Si la 
difference est significative (P<0,05), les medianes de chaque groupe typologique sont 
testees par un test de comparaison multiple de Dunn afin de determiner quels groupes 






Figure 22 Valeurs des differents parametres mesures regroupes par typologie. Le trait 
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Figure 23 Valeurs des differents parametres mesures regroupes par typologie (suite). 
Le trait horizontal represente la mediane des donnees. 
Les concentrations en azote ammoniacal varient peu entre les echantillons avec une faible 
influence (0,066 ± 0,055 mg/L N-NH4) et les echantillons avec influence moderee (0,085 ± 
0,097 mg/L N-NH4). Cette difference n'est pas significative (P > 0.05). La difference est plus 
marquee entre ces deux derniers groupes et les echantillons avec forte influence anthropique 
(1,06 ± 4,01 mg/L N-NH4, P < 0,001). Ces memes echantillons presentent une difference 
egalement plus importante. 
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Les concentrations moyennes en COT augmentent de facon significative de celles qui 
caracterisent les echantillons avec une faible influence aux echantillons avec une forte 
influence (respectivement, 4,12 ± 1,83 mg/L, 5,81 ± 2,45 mg/L et 9,10 + 6,2 mg/L). La 
moyenne a l'interieur des groupes typologiques augmente egalement. Les differences 
observees d'un groupe a l'autre sont toutes significatives (P < 0,01). 
Les concentrations en nitrates ne varient pas significativement entre les echantillons avec une 
faible influence (0,12 ± 0,12 mg/L N-NO3") et les echantillons intermediaires (0,15 ± 0,15 
mg/L N-NO3"). Par contre, il existe une difference significative lorsque Ton compare ces 
deux groupes aux echantillons avec une forte influence anthropique (0,77 ±0,12 mg/L N-
N03", P < 0,001). 
Les concentrations en MES ne varient pas de facon significative entre les echantillons avec 
une faible influence (3,7 + 3,5 mg/L) et ceux avec une influence moderee (5,5 + 9,0 mg/L). 
Une difference significative existe seulement entre les echantillons intermediaires et ceux de 
forte influence anthropique (31,2 + 79,5 mg/L, P < 0,05). 
Bien que les echantillons avec une forte influence anthropique ont des concentrations en 
phosphore total presentant des variations importantes (118,6 ± 591,7 p-g/L), ce parametre est 
le seul a ne montrer aucune difference significative d'un groupe a l'autre (P=0,5579). 
De meme, aucune difference significative n' existe entre les concentrations en coliformes 
fecaux des eaux naturelles (10,3 + 8,3 UFC/lOOmL) et des eaux intermediaires (160 ± 319,4 
UFC/100 mL). Cependant, les eaux subissant une forte influence se demarquent nettement 
(2 719,0 ± 3 886,0 UFC/100 mL) des deux autres groupes (P < 0,001). 
Enfin, la conductivite moyenne des echantillons naturels (113,2 ± 48,43 ja,S/cm) est 
significativement differente de la conductivite moyenne des echantillons intermediaires 
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(200,1 + 85,2 uS/cm, P < 0,01), elle-meme significativement distincte de la moyenne des 
echantillons avec forte influence anthropique (625,2 ±373,5 uS/cm, P < 0,001). 
En conclusion, les resultats montrent qu'il existe des differences significatives dans la 
composition de l'eau d'une classe a l'autre. Seul le phosphore ne montre pas de variation 
systematique. Pour tous les autres parametres, des differences significatives sont retrouvees, 
surtout entre les echantillons avec une forte influence anthropique et les deux autres classes. 
Generalement, bien que la moyenne et la mediane des differents parametres bio-physico-
chimiques mesures augmentent dans le groupe des eaux intermediates par rapport aux eaux 
naturelles, cette difference n'est pas toujours significative. Ceci est tout a fait normal car la 
typologie, basee sur le calcul de PIIA, tente de former des groupes fermes clairement definis, 
mais a partir d'un gradient representatif de 1'influence anthropique de plus en plus forte subit 
par les eaux. De meme, cette influence peut prendre plusieurs formes. Ainsi, deux eaux 
peuvent etre considerees comme subissant une influence anthropique moderee (ou forte), 
l'une etant donne ses concentrations elevees en nitrates et l'autre en raison de fortes 
concentrations en MES. Dans les deux cas, le niveau des autres parametres pourrait etre 
considere comme typique d'une eau subissant une faible influence anthropique. 
II est interessant de remarquer que des parametres qui ne peuvent etre mesures directement 
par spectrophotometrie UV (i.e. les coliformes fecaux et la conductivite) sont tout de meme 
pris en compte dans le modele. En d'autres termes, une eau consideree comme subissant une 
forte influence anthropique presente souvent des teneurs elevees en coliformes fecaux ou une 
forte conductivite par rapport a une eau naturelle bien que ces deux parametres n'influencent 
en rien la signature spectrale. 
3.3.2 Indice d'etat trophique 
L'indice d'etat trophique (TSI) permet d'estimer la qualite de l'eau, principalement des lacs, 
a partir de differentes classes. Pour cette etude, l'acquisition des spectres UV d'echantillons 
d'eau provenant de 31 lacs du sud du Quebec a ete faite et les differents TSI ont ete calcules. 
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Les echantillons proviennent des lacs suivants : Argent, Bowker, Brompton, Caron, Des 
Francais, Des Sittelles, Drolet, Brome, Elgin, Jolicoeur, Libby, Lippe, Lovering, Lyster, 
Desmarais, Megantic, Miller, Orford, Parker, Malaga, Petit Saint-Francois, Montjoie, Saint-
Georges, Stukely, Sugar Loaf, Tomcod, Trois-Mille et Huit. Connaissant l'etat trophique de 
chaque lac les spectres UV ont ete classes (lacs oligotrophes, mesotrophes, eutrophes). Pour 
chaque etat, les spectres denotent deja une allure bien differente (figure 24). 
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Figure 24 Spectres UV de differents lacs selon leur niveau trophique. 
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Par rapport aux spectres de lacs oligotrophes, les spectres de lacs mesotrophes absorbent plus 
tout le long du domaine spectral avec un maximum compris entre 0,25 et 0,75 u.a. a 200 run. 
De plus, l'epaulement pres de 270 nm est plus marque. Les spectres de lacs eutrophes, 
presentent des valeurs d'absorbance encore plus fortes sur tout le domaine spectral et leurs 
maximums atteignent ou depassent 0,75 u.a. L'epaulement a 270 nm est egalement bien 
visible. Cette comparaison de spectres montre que, deja, Failure generate d'un spectre permet 
de connaitre l'etat trophique du lac. 
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Figure 25 Estimation du TSI chla et du STSI par l'UV. L'estimation est basee soit sur 
la valeur d'absorbance a 254 nm ou par deconvolution. 
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Les resultats de l'estimation du TSI (Chla) et de la somme des TSI (STSI) en comparaison 
avec les valeurs calculees pour 25 lacs sont presentes a la figure 25. L'estimation est 
effectuee selon deux approches : a partir de la valeur d'absorbance photometrique a 254 run 
et par decovolution des spectres UV. 
L'absorbance a 254 nm a souvent ete utilisee pour l'estimation de la matiere organique dans 
les eaux naturelles. La quantite de matiere organique presente dans l'eau est intimement liee 
a la production primaire du milieu et done, indirectement, a l'etat trophique du lac. Une 
correlation peut done exister entre l'etat trophique et l'absorbance a cette longueur d'onde. 
Les resultats de la figure 25 montrent qu'il existe une faible correlation avec la valeur du TSI 
Chla dont le coefficient de determination (r2) est de 0,61. De plus, ce coefficient diminue a 
0,46 lors de l'estimation de la STSI. Cette correlation est trop faible pour etre pertinente. 
La deconvolution permet d'augmenter la justesse des estimations tant pour le TSI Chla que 
pour la STSI (les coefficients de determination sont respectivement de 0,75 et de 0,80). Des 
deux indices, la somme des STSI est l'indice le mieux estime par spectrometrie UV. En plus 
d'un bon coefficient de determination, la regression lineaire produite a partir des valeurs 
estimees par deconvolution par rapport aux valeurs reelles calculees possede une pente de 
0,97 et une ordonnee a l'origine de 2,6. 
3.3.3 Evolution spatio-temporelle 
La caracterisation de revolution de la qualite de l'eau se refere a la comparaison de deux ou 
plusieurs spectres d'echantillons pris a des points differents ou a des moments differents. 
Dans cette section, les resultats de deux comparaisons de plusieurs spectres sont presentes. 
La premiere comparaison permet de caracteriser revolution temporelle de la qualite de l'eau 
alors que la seconde s'attarde a la caracterisation spatiale. 
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3.3.3.1 Caracterisation de revolution temporelle de la qualite de l'eau 
La caracterisation temporelle de la qualite se refere a une comparaison de plusieurs spectres 
d'echantillons d'eau pris au meme endroit a differents moments. Le tableau 9 regroupe les 
valeurs des parametres physico-chimiques de trois echantillons d'eau preleves au meme 
endroit sur le ruisseau Pare, tributaire de la riviere Magog (station 3.1.1, riviere Magog 
2005), a trois dates distinctes de l'ete 2005. Les spectres UV sont egalement presenters a la 
figure 26. 
Tableau 9: Valeurs des parametres physico-chimiques a la station 3.1.1 (ruisseau Pare) 
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Figure 26 Spectres UV des echantillons de la station 3.1.1 (ruisseau Pare). Spectres 
d'echantillons de la campagne 2005 sur la riviere Magog. 
Le spectre de l'echantillon preleve au mois de mai est celui qui absorbe le moins. Une 
augmentation de l'absorbance est observee entre 200 et 225 nm au mois de juin. Ceci est 
generalement lie a 1'augmentation de la concentration en nitrates et en matieres minerales 
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absorbantes. Le spectre de l'echantillon du mois d'aout, preleve en temps de pluie, se 
distingue des deux precedents surtout par la forte augmentation de Pabsorbance sur toute la 
longueur du spectre liee a l'augmentation des MES. Les resultats physico-chimiques 
confirment cette conclusion. L'impact de la pluie est egalement perceptible sur des 
parametres non detectables par l'UV, notamment les coliformes fecaux et le phosphore total 
qui subissent aussi une forte augmentation pour l'echantillon du mois d'aout. De plus, lors du 
meme prelevement, on note une baisse de la conductivite, attribuable a la dilution de l'eau du 
tributaire par l'eau de pluie. 
3.3.3.4 Caracterisation de revolution spatiale de la qualite de l'eau 
La caracterisation de revolution spatiale a partir de spectres UV est egalement possible. Elle 
refere a la comparaison de differents spectres pris a un meme moment mais a differents 
endroits. L'exemple du ruisseau Pare, un tributaire de la riviere Magog, est presente. Ce 
tributaire, dans la zone etudiee, subit deux pressions principales affectant la qualite de son 
eau. La premiere est une zone boisee qui tend a augmenter les parametres relatifs a une 
influence naturelle, notamment la matiere organique sous forme de debris vegetaux plus ou 
moins decomposes et d'acides humiques (3.1.2). Dans un deuxieme temps, le ruisseau 
traverse une zone residentielle urbaine juste avant 1'embouchure (3.1.1). Les resultats des 
analyses physico-chimiques sont reportes dans le tableau 10 alors que les spectres UV se 
trouvent a la figure 27. 
Tableau 10: Valeurs des parametres physico-chimiques le long du ruisseau Pare (3.1.x) 
de la campagne Magog, mai 2005 (figure 9). 
Stations 
Source (3.1.3) 
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Figure 27 Spectres UV le long du ruisseau Pare (3.1.x). Campagne Magog, mai 2005. 
L'influence du boise est visible au niveau du spectre 3.1.2 par la presence a 270 nm d'un 
epaulement plus marque. Cette augmentation est d'ailleurs corroboree par les resultats 
physico-chimiques qui indiquent une augmentation du COT. Une baisse de la concentration 
des coliformes fecaux est egalement mesuree a la station 3.1.2. Outre ces deux parametres, la 
qualite de l'eau tout comme Failure generate des spectres restent similaires. II y a peu ou 
aucun changement dans les valeurs de conductivity, d'azote ammoniacal et de phosphore. Le 
spectre a la station 3.1.1 se distingue beaucoup plus. On observe une augmentation des 
valeurs d'absorbance entre 200 a 225 nm. Cette hausse est due a une augmentation de la 
concentration des nitrates. Une hausse des concentrations en phosphore total, en azote 
ammoniacal et en coliformes fecaux est egalement observee. L'impact de la zone 
residentielle est done bien visible. 
3.3.4 Variation de la qualite 
La recherche d'un point isobestique (PI) dans un faisceau de spectres peut permettre de 
determiner indirectement la variation de la qualite des eaux qu'ils represented (Baures, 
2002). En effet, comme les spectres UV passant par un meme point isobestique (latent ou 
non) sont expliques par l'absorbance de deux composes majoritaires, on peut done conclure 
que les echantillons correspondants ont une qualite d'eau relativement semblable. 
Inversement, ceux qui ne passent pas par ce point isobestique, proviennent d'echantillons 
ayant une matrice aqueuse differente ou Pun des composes majoritaires (ou les deux) sont 
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distincts des autres echantillons. II y a done une variation, d'un point de vue qualitatif, entre 
la matrice aqueuse de ce dernier echantillon et les autres passant par le meme PI. Deux 
exemples provenant des donnees de la campagne 2006 du lac Brome sont presentes pour 
illustrer l'utilisation de cette approche. 
3.3.4.1 Point isobestique direct 
Lors de la campagne 2006, au lac Brome, 8 echantillons d'eau ont ete preleves a la station 
1.5 (figure 8) situee sur le ruisseau Knowlton, un tributaire de ce meme lac. Les valeurs des 
parametres physico-chimiques se retrouvent dans le tableau 11 et les spectres UV 
correspondants a la figure 28. 
Tableau 11 : Valeurs des parametres physico-chimiques a la station 1.5 du ruisseau 





































































L'etude des spectres UV (figure 28) permet de determiner un point isobestique (PI) direct 
pres de 220 nm. Seul le spectre du 3 octobre passe legerement au-dessus du PI. Les resultats 
de l'analyse physico-chimique montrent d'ailleurs que cet echantillon a la teneur en COT la 
plus elevee. De plus, la reponse monotone et les fortes valeurs d'absorbance du spectre dans 
les longueurs d'onde plus elevees laisse paraitre une concentration en MES plus elevee. 
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Figure 28 Spectres UV d'echantillons d'eau de la station 1.5 du ruisseau Knowlton 
(Campagne lac Brome 2006). (I) Tous les spectres UV regroupes, (II) 
uniquement les spectres UV passant par le point isobestique. 
La presence d'un point isobestique direct permet de conclure qu'il existe une conservation 
qualitative et quantitative de la matiere dans les differents echantillons presentant un spectre 
UV passant par le PI. II est egalement possible de determiner la variation de la qualite de ce 
tributaire. Ainsi, 1 echantillon sur 8, celui du 3 octobre, presente une qualite de l'eau 
differente, c'est-a-dire que la matrice aqueuse du tributaire subit une variation de 12,5 % 
durant cette campagne. 
3.3.4.2 Point isobestique indirect 
La figure 29-1 presente les spectres UV bruts et la figure 29-11 les spectres UV normes 
d'echantillons d'eau preleves a la station 1.8.1 (figure 8) situee sur le ruisseau Inverness, un 
tributaire du lac Brome. Les valeurs des parametres physico-chimiques des memes 
echantillons sont reportees au tableau 12. 
Sur la figure 29-1, aucun point isobestique direct n'est visible. Apres normation, les spectres 
(figure 29-11) revelent la presence d'un point isobestique latent (PIL) vers 225 nm. Seul le 
spectre de l'echantillon du 24 avril ne passe pas par le PIL. La variation qualitative de l'eau 
de ce tributaire peut done etre calculee a 20 %. Cependant, comme il s'agit d'un point 
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isobestique indirect, la difference entre les spectres passant par ce PIL ne peut etre expliquee 
simplement par le transfer! de la matiere d'un des composes majoritaires au second compose, 
mais par une partie de la matiere qui se convertit en une forme qui n'est plus detectable par 
UV. 
Tableau 12 : Valeurs des parametres physico-chimiques a la station 1.8.1 du ruisseau 
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Figure 29 Spectres UV d'echantillons d'eau de la station 1.8.1 du ruisseau Inverness 




4.1 Estimation de parametres 
Le modele de deconvolution de spectres UV a permis Pestimation d'un parametre specifique, 
les nitrates, et d'un parametre global, le carbone organique total. 
4.1.1 Nitrates 
L'application du modele de deconvolution a permis une bonne estimation des nitrates (r = 
0,90). Les ecarts residuels observes ne sont pas considered comme problematiques. A 
l'exception d'un seul point atteignant 0,4 mg/L, les ecarts observes demeurent inferieurs a 
0,2 mg/L. Or, dans un contexte de diagnostic rapide et de detection des points 
problematiques d'un bassin versant sur site, cette precision est amplement suffisante. Le seuil 
du critere de protection de la vie aquatique reconnu par le MDDEP se situant au-dela de 10 
mg/L N-NO3 (MDDEP, 2002), un ecart de l'ordre des dixiemes de mg/L n'est pas suffisant 
pour amener un biais dans 1'interpretation des resultats. Sauf pour quelques echantillons (12 
echantillons sur un total de 123), la grande majorite des echantillons collectes affichent des 
concentrations en nitrates inferieures a 1 mg/L. L'estimation de la concentration en nitrates 
par spectrophotometrie UV a toujours ete faite pour des eaux fortement chargees en nitrates 
(>5 mg/L N-NO3"). Les resultats obtenus permettent done de conclure que cette technique est 
egalement appropriee pour des eaux contenant de faibles concentrations en nitrates (entre 0,2 
et 1,0 mg/L N-NO3"). Ces concentrations sont d'ailleurs celles que Ton retrouve en general 
dans les lacs et cours d'eau du Quebec. 
4.1.2 Carbone organique total 
L'estimation du COT est bonne (r2 = 0,90) pour les faibles concentrations (2,0 mg/L) mais 
aussi pour les concentrations elevees (30 mg/L). Le modele de deconvolution necessite une 
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etape de calibration afin de definir les spectres de reference. Cependant, les resultats gagnent 
en precision par rapport a la methode de mesure d'absorbance a 254 nm. La figure 30 
presente l'estimation du COT a partir de la valeur d'absorbance (notee A254 nm) de 
longueur d'onde de 274 echantillons provenant de la riviere Magog, de la riviere Saint-
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Figure 30 Estimation du COT par mesure de l'absorbance a 254 nm de longueur 
d'onde. 
Le graphique montre qu'il existe bien une relation entre la valeur d'absorbance a 254 nm et 
la concentration en COT. Le coefficient de determination est de 0,71 pour l'estimation du 
COT a 254 nm. Par contre, il atteint 0,90 avec le modele de deconvolution. Ce dernier est 
done plus juste. Neanmoins, il reste une estimation de la concentration en COT. Des 
differences entre les valeurs estimees et mesurees atteignant 4 mg/L ont ete observees. Des 
erreurs lors de l'echantillonnage et de l'analyse sont toujours possibles. Cependant, il est 
probable que ces ecarts soient dus a des composes carbones qui n'ont pas ete pris en compte 
ou, au contraire, surestimes par le modele. De legeres modifications a la base de 
deconvolution pourraient permettre d'ameliorer l'estimation du COT. Cependant, la majorite 
des ecarts se situent entre 0 et 2,5 mg/L, ce qui, dans un contexte de caracterisation rapide de 
la qualite de l'eau est satisfaisant. 
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Le modele de deconvolution a permis l'estimation des nitrates et du COT dans differents 
milieux aqueux naturels (i.e. lacs, rivieres, ruisseaux, etc.) et subissant des pressions variees 
(agricoles, residentielles, industrielles, etc.). De plus, l'estimation se fait grace a un seul 
modele et a partir d'un seul spectre par echantillon. Les resultats de l'estimation des 
parametres etudies permettent de conclure que le modele est applicable pour les eaux 
naturelles du sud du Quebec dans un contexte de caracterisation et de diagnostic rapide de la 
qualite de l'eau. II devra cependant etre adapte pour etre utilise directement sur site avec un 
spectrophotometre UV de terrain. 
4.2 Proposition d'une tvpologie 
La typologie proposee permet de regrouper les echantillons etudies et les milieux aqueux 
correspondant selon qu'ils subissent peu ou pas de pressions anthropiques (faible influence), 
une influence anthropique moderee, ou une forte influence anthropique (qu'elle soit d'origine 
urbaine ou rurale). Ce regroupement s'effectue en quelques minutes et ne necessite rien de 
plus que les spectres UV. 
Une comparaison entre l'indice d'influence anthropique (IIA) et l'indice de qualite 
bacteriologique et physico-chimique (IQBP) a ete faite. 190 echantillons d'eau provenant des 
campagnes sur la riviere Magog en 2005 et en 2006, de la riviere Saint-Francois et du lac 
Brome ont ete classes selon les criteres de 1TQBP. Les coliformes fecaux n'ont pas ete 
mesures pour les echantillons du lac Brome. Ce facteur declassant ne peut done pas etre pris 
en compte lors de l'attribution d'une classe pour ces echantillons. Les valeurs de 1'IIA, de 
1TQBP ainsi que les facteurs declassant pour chacun des echantillons sont reportes a l'annexe 
5. Le tableau 13 regroupe les moyennes et les ecarts-types des valeurs de 1'IIA par classe de 
1'IQBP alors que la figure 31 presente la distribution des IIA par classe de 1TQBP. 
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Figure 31 Distribution des valeurs de 1'IIA par classe d'lQBP. La moyenne de chaque 
classe est representee par le trait horizontal. 
Bien que la moyenne des IIA augmente legerement de la classe A vers la classe E, les ecarts-
types demeurent assez importants surtout pour les classes C, D et E. L'augmentation des 
ecarts-types dans ces classes peut s'expliquer par le fait que 1'IIA n'a aucune limite 
superieure. Ainsi, une eau considered comme ne subissant pas ou peu d'influence 
anthropique aura un IIA situe entre 0 et 3, a l'oppose, une eau subissant une forte influence 
anthropique aura une valeur d'HA allant de 8 a 37, voir meme plus. 
D'autre part, des valeurs d'HA faibles (de 3 a 7), generalement associees a des eaux subissant 
une influence anthropique faible ou moderee, sont presentes dans les classes D et E. Comme 
le montre le tableau de 1'annexe 5, plusieurs de ces echantillons sont declasses par le 
phosphore total et/ou les coliformes fecaux. Or, ces deux parametres ne sont pas detectables 
72 
en UV. Le modele de deconvolution, permettant d'attribuer la valeur d'HA a ces 
echantillons, n'a done pas pu en tenir compte. 
Inversement, des echantillons presentant un IIA eleve se retrouvent dans les classes A et B. 
Certains de ceux-ci presentent toutefois des conductivites elevees (300 a 700 uS/cm) comme 
l'echantillon 1.7.2 du 25 juillet et du 15 aout du lac Brome (IIA de 8) ou tres elevee (>700 
uS/cm) comme l'echantillon 15 du 11 juillet de la campagne 2006 sur la riviere Magog (IIA 
de 12). La conductivite elevee de l'echantillon 1.7.2 a ete demontree comme etant due a la 
presence d'un depot a sel du Ministere des Transports situe en amont du tributaire (ruisseau 
Durrell). Ainsi, meme si selon les criteres de classification de 1TQBP cet echantillon est 
considere comme etant de bonne qualite (classe A ou B), le milieu subit tout de meme une 
influence anthropique certaine et voit done sont IIA augmente. Done, une influence 
anthropique forte n'exclut pas a fortiori une bonne (classe A) ou satisfaisante (classe B) 
qualite de l'eau. 
Le modele devra etre perfectionne. L'inclusion, dans la base de deconvolution, de spectres 
provenant d'autres effluents industriels pourrait permettre une meilleure reconnaissance par 
le modele de certaines matrices aqueuses contaminees par des apports anthropiques 
industriels. De plus, des spectres d'eaux usees brutes pourraient etre inclus dans la base. 
L'ajout de ces deux types de spectres provenant d'echantillon d'eau subissant une influence 
anthropique extreme pourrait permettre de mieux polariser le classement des echantillons 
soumis au modele. En simple, attribuer des valeurs d'HA encore plus elevees au spectres 
avec grande influence anthropique et done, augmenter la distance sur l'echelle de l'indice 
entre ceux-ci et les spectres avec une faible influence anthropique. 
Cependant, une typologie basee sur la deconvolution de spectres UV a certaines limites. 
Ainsi, toute eau contaminee seulement par les coliformes fecaux et/ou le phosphore sera 
automatiquement considered comme naturelle car ces deux parametres ne sont pas 
detectables en UV. D'autre part, certains elements pouvant produire une forte conductivite et 
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detectables a l'UV (i.e. chlorures et fer), peuvent conduire a une augmentation de I'll A bien 
que l'origine de cette conductivite soit naturelle. 
Face a ces contraintes, cette typologie serait plus utile comme outils de classification rapide 
des tributaires ou des points d'echantillonnage et non en remplacement des indices tels que 
1'IQPB. Les tributaires classes comme subissant une influence anthropique faible ou nulle, ne 
necessitent pas une attention plus poussee. Ceux subissant une influence moderee doivent 
etre surveilles et des analyses plus precises doivent etre realisees pour determiner comment 
cette contamination se fait. Enfin, les tributaires consideres comme subissant une forte 
pression anthropique seront consideres les plus problematiques et necessiteront egalement 
des analyses plus precises. 
4.3 Estimation du TSI 
Au niveau des lacs, l'indice TSI est deja largement utilise. L'estimation du TSI a done le 
double avantage d'utiliser un indice grandement reconnu, tout en en facilitant le calcul. Les 
resultats montrent que la spectrophotometrie UV permet une tres bonne estimation de cet 
indice particulierement avec une methode multi-longueurs d'onde. La deconvolution permet 
d'atteindre un taux de 75 % de reponses justes (r2 = 0,75) dans l'estimation du TSI Chla et de 
80 % (r2 =0, 80) pour l'estimation de la somme des TSI. 
La deconvolution permet done d'evaluer l'etat trophique d'un lac comme le montre la figure 
32. L'estimation de l'etat trophique par calcul du TSI chla ou de la somme des TSI (STSI) 
permet d'obtenir un classement equivalent a celui obtenu par les methodes standard dans le 
cas des lacs eutrophes et oligotrophes. Quelques differences subsistent dans le classement des 
lacs mesotrophes qui sont parfois estimes, par calcul, eutrophes ou oligotrophes. Dans les 
deux cas (TSI chla et STSI), seulement 5 lacs sur 23 ont ete ainsi places dans une categorie 
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Figure 32 Determination de l 'etat trophique pa r deconvolution de spectre UV. O : 
oligotrophe, M : mesotrophe et E : eutrophe. 
II existe done une relation interessante entre le spectre UV et l'etat trophique. Cette relation 
peut etre exploitee pour estimer rapidement le TSI chla, la STSI, et eventuellement, pour 
determiner l'etat trophique d'un lac. 
4.4 Caracterisation de revolution spatio-temporelle 
L'application de la spectrophotometrie UV a la caracterisation de revolution spatio-
temporelle de la qualite de l'eau pour les eaux usees urbaines et les effluents industriels a 
deja ete considered (Baures et al., 2004; Gallot et Thomas, 1993; Thomas et Cerda, 2007). La 
transposition de cette application aux eaux naturelles est pertinente. L'analyse des spectres et 
les conclusions obtenues sont en concordance avec les resultats des tests de parametres 
physico-chimiques standards. 
Cependant, au-dela de l'estimation de revolution des parametres physico-chimiques a partir 
du spectre UV, il est interessant de considerer ce meme spectre comme une empreinte de la 
qualite generale de l'eau. Cette empreinte permet de suivre les changements dans l'espace 
(i.e. le long d'un cours d'eau) ou dans le temps (i.e. durant la saison estivale). La recherche 
d'un point isobestique peut ensuite completer reformation en indiquant si les eaux etudiees 
conservent la meme qualite (PI direct et indirect) et la meme proportion dans les quantites de 
composes ou pseudo-composes majoritaires (PI direct). Ces composes sont generalement les 
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nitrates, la matiere organique, les MES et les colloi'des. Le calcul de la variation qualitative 
de l'eau est egalement interessant dans la mise en place d'un plan de suivi. Une eau 
presentant une forte variation pourrait necessiter une attention plus reguliere etant donne que 
des changements importants peuvent survenir plus souvent. 
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CONCLUSION 
La spectrophotometrie est un outil d'interet dans le domaine des eaux naturelles. Elle permet 
de caracteriser rapidement la qualite des eaux de facon quantitative, par 1'estimation de 
parametres physico-chimiques, et par 1'exploitation directe de spectres sous forme 
d'empreinte de la qualite de l'eau (notamment, grace aux recours a des indices). 
Au niveau quantitatif, 1'exploitation des spectres par deconvolution a permis une bonne 
estimation des nitrates et du COT. Pour les nitrates, cette methode, deja eprouvee pour les 
eaux usees, n'avait pas encore ete testee pour de faibles concentrations (<1,5 mg/L NO3") ni 
dans des matrices a forte teneur en matiere organique comme celles des eaux de surface du 
sud du Quebec. Comme pour les nitrates, l'estimation par UV du COT pour des eaux 
naturelles chargees en substances humiques n'avait pas ete consideree jusqu'a maintenant. 
Les valeurs de COT estimees pour les milieux etudies varient entre 1,8 et 30,5 mg/L. Les 
resultats obtenus permettent de confirmer la pertinence de l'exploitation quantitative des 
spectres UV pour l'estimation rapide des nitrates et du carbone organique total dans les eaux 
de surface etudiees. 
L'utilisation d'indices pour la caracterisation de la qualite d'une eau permet d'obtenir une 
information simple et comprehensible. Pour les lacs, l'indice d'etat trophique (TSI) est deja 
utilise depuis de nombreuses annees. Cependant, la determination de cet indice necessite des 
analyses a la fois longues et couteuses, comme le phosphore total au niveau trace et la 
chlorophylle-a. Le recours a la spectrophotometrie UV pour la determination du TSI relatif a 
la chlorophylle-a et du TSI global (prenant en compte en plus le phosphore total et la 
transparence) s'est avere fructueux en permettant une estimation rapide de ces deux TSI par 
deconvolution des spectres UV. Cette technique peut done etre envisagee pour determiner 
l'etat trophique d'un lac ou pour suivre revolution de cet etat. 
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L'indice d'influence anthropique (IIA) est concu specifiquement pour la caracterisation des 
eaux de tributaires. II permet de discriminer rapidement les tributaires susceptibles de 
presenter une problematique de contamination d'origine anthropique. De cet indice decoule 
une typologie des tributaires qui les regroupent selon qu'ils subissent une influence 
anthropique faible, moderee ou forte. Cet indice se compare a 1'IQBP, presentement utilise 
pour caracteriser la qualite de l'eau au Quebec, dans la mesure ou la qualite de l'eau se 
degrade generalement en fonction de l'influence anthropique qu'elle subit. La typologie 
proposee a le double avantage d'etre plus comprehensible pour la population en generate que 
l'ensemble des resultats d'analyses physico-chimiques en plus d'etre facilement realisable. 
Cependant, compte tenu des premiers resultats, le calcul de 1'IIA devra etre modifie afin 
d'ameliorer sa pertinence au regard de 1'IQBP. 
Enfin, le suivi de revolution de la qualite de l'eau par comparaison spatio-temporelle de 
spectres UV est une methode interessante. Elle permet de detecter rapidement des 
changements de qualite dans le temps ou dans l'espace. De cette methode decoule la notion 
que chaque spectre joue le role d'empreinte de la qualite de l'eau. 
Considerant qu'au Quebec le travail de surveillance et d'etude de la qualite de l'eau repose 
principalement sur les associations de lacs, de bassin versants et autres regroupements 
citoyens (generalement appuyes largement par des benevoles), de tels outils ont non 
seulement leur place mais sont necessaires. lis sont simples d'utilisation, peu couteux, 
rapides et peuvent fournir des informations de qualite et comprehensibles par le public non-
initie. Les analyses de parametres complementaires sont toutefois necessaires afin de dresser 
un portrait juste de la qualite de l'eau. 
Ces analyses et l'exploitation des spectres UV peuvent etre utilisees a l'interieur de strategies 
traditionnelles de suivi de la qualite de l'eau mais aussi, dans des approches novatrices, telles 
que l'application de la demarche Hazard Analysis Critical Control Points (HACCP). Cette 
approche permet de cibler les points critiques affectant la qualite d'un plan ou d'un cours 
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d'eau afin de concentrer les efforts de suivi et de controle aux points les plus pertinents, 
reintegration de la spectrophotometrie UV a cette demarche rend possible la simplification 







































/ " * ' " • ' 
ANNEXE 2 
82 
SPECTRES ULTRAVIOLETS DE LA RIVIERE MAGOG 
CAMPAGNE 2005 
200 225 250 275 300 325 
Longueur d'onde (nm) 
350 200 225 250 275 300 325 
Longueur d'onde (nm) 
225 250 275 300 325 
Longueur d'onde (nm) 
350 
83 
SPECTRES ULTRAVIOLETS DE LA RIVIERE MAGOG 
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SPECTRES ULTRAVIOLETS DE LA RIVIERE MAGOG 
CAMPAGNE 2006 (suite) 
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SPECTRES ULTRAVIOLETS DE LA RIVIERE SAINT-FRANCOIS 
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SPECTRES ULTRAVIOLETS DU LAC BROME (suite) 
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RESULT ATS DE LA MESURE EN LABORATOIRE ET DE L'ESTIMATION PAR 
DECONVOLUTION DU CARBONE ORGANIQUE TOTAL (COT). 































































































































































































































































































































































































































































Campagne Saint-Francois 2006 







































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































RESULTATS DE LA MESURE EN LABORATOIRE ET DE L'ESTIMATION PAR 
DECONVOLUTION DES NITRATES 
(Seuls les echantillons >0,2 mg/L N-NO3" sont presentes). 




































Campagne lac Brome 2006 

















































Stations Laboratoire (mg/L N-N03) 
Deconvolution 
(mg/L N-NO3") 













































































Stations Laboratoire (mg/L N-NO3") 
Deconvolution 
(mg/L N-NO3") 





































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































COMPARAISON DE L'HA AVEC LE CLASSEMENT DE L'lQBP 
PT = Phosphore total 
MES = Matieres en suspension 
CF = Coliformes fecaux 
NH4 = Azote ammoniacal 












































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































TABLEAU SYNTESE DES CARACTERISITQUES TECHNIQUES DES TESTS ET DES APPAREILS 























Limite de quantification 
















±l%ou 0,005 uS/cm 
±0,2 mg/L ** 
±0,02 unite de pH 
* En fonction de la dilution effective pr^alablement. 
** Erreur sur la mesure a 25 °C. 
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